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RESUMO 
 
Um dos principais argumentos que sustentam a conservação da biodiversidade está 
embasado na sua influência positiva sobre o funcionamento dos ecossistemas. Especialmente 
na Floresta Atlântica, um bioma megadiverso, as relações entre biodiversidade e funções 
ecossistêmicas, como o armazenamento de biomassa sobre o solo (AGB) e os estoques de 
carbono (C) ainda são pouco conhecidas. Neste estudo exploramos as relações entre 
diferentes dimensões da biodiversidade (diversidade taxonômica, diversidade funcional) e a 
estrutura da paisagem com o processo de armazenamento de biomassa e carbono na Floresta 
Atlântica do sul do Brasil. Os dados que utilizamos nesta tese são provenientes do Inventário 
Florístico Florestal do estado de Santa Catarina (IFFSC), um esforço de levantamento florístico 
e estrutural da vegetação, com um total de 407 unidades amostrais, 92.754 indivíduos de 668 
espécies arbustivo-arbóreas, nas diferentes fitofisionomias da Floresta Atlântica. No primeiro 
capítulo exploramos as influências diretas e indiretas dos mecanismos que afetam o 
armazenamento da biomassa, buscando compreender o papel dos fatores abióticos, atributos 
dominantes na comunidade (razão de massa) e a diversidade (complementaridade de nicho) 
sobre a funcionalidade ecossistêmica. Descobrimos que a biomassa é direta e positivamente 
influenciada pela diversidade taxonômica, levando ao aumento da diversidade de atributos 
na comunidade, sugerindo a existência de mecanismo de complementaridade de nicho. Além 
disso, a relação do diâmetro dos indivíduos arbóreos e da densidade da madeira com a AGB, 
sugere mecanismos de razão de massa. Os fatores abióticos desempenham funções diretas e 
indiretas sobre a AGB, por meio da isotermalidade, precipitação anual e o potencial de 
evapotranspiração. No segundo capítulo avaliamos como a paisagem afeta as diversidades 
taxonômica e funcional bem como os estoques de carbono da vegetação. Observamos que a 
quantidade de habitat medida por meio da área total dos fragmentos e a qualidade da matriz 
circundante (índice de agregação e tamanho efetivo da rede), afetam positivamente a 
diversidade, enquanto os efeitos de borda (total de borda) têm efeitos negativos sobre as 
comunidades, pois as mudanças microclimáticas nas bordas dos fragmentos alteram 
sensivelmente a estrutura e composição das comunidades. Por outro lado, a AGB não teve 
relação com a paisagem, o que pode ser resultado de fatores como a variação temporal da 
qualidade da paisagem, retirada seletiva de madeira, grau de resiliência da floresta, os quais 
não foram avaliados neste estudo. Em conclusão, nossos resultados demonstram a 
importância da diversidade em suas diferentes dimensões para manutenção da 
funcionalidade ecossistêmica de armazenamento de biomassa e consequente estocagem de 
carbono e da quantidade e qualidade do habitat para as diversidades taxonômica e funcional. 
Esses resultados são importantes para apoiar iniciativas de restauração e conservação da 
Floresta Atlântica, cujas agendas podem ser compartilhadas, conservar a biodiversidade 
implica em garantir estoques de carbono.  
 
Palavras-chave: biomassa, funcionamento do ecossistema, complementaridade do nicho, 
efeitos de massa, fragmentação, quantidade de habitat 
 
 
 
 
 
 
ABSTRACT 
 
One of the main arguments supporting biodiversity conservation is based on its positive 
influence on the functioning of ecosystems. Especially in the Atlantic Forest, a megadiverse 
biome, the relationships between biodiversity and ecosystem functions such as aboveground 
biomass storage (AGB) and carbon stocks (C) are still poorly understood. In this study we 
explore the relationships between different dimensions of biodiversity (taxonomic diversity, 
functional diversity) and landscape structure with the biomass and carbon storage process in 
the Atlantic Forest of southern Brazil. The data we use in this thesis come from the Inventário 
Florístico Florestal de Santa Catarina (IFFSC), a floristic and structural vegetation survey effort, 
with a total of 407 sampling units, 92,754 individuals from 668 tree species sampled, in the 
different phytophysiognomies of the Atlantic Forest. In the first chapter we explore the direct 
and indirect influences of the mechanisms that affect biomass storage, seeking to understand 
the role of abiotic factors, dominant community attributes (mass ratio) and diversity (niche 
complementarity) on ecosystem functionality. We found that biomass is directly and positively 
influenced by taxonomic diversity, leading to increased attribute diversity in the community, 
suggesting the existence of a niche complementarity mechanism. Moreover, the relationship 
between tree diameter and wood density with AGB suggests mass ratio mechanisms. Abiotic 
factors perform direct and indirect functions on AGB through isothermality, annual 
precipitation and evapotranspiration. In the second chapter we evaluate how the landscape 
affects taxonomic and functional diversity as well the carbon stocks of vegetation. We 
observed that the amount of habitat measured by the total area of the fragments and the 
quality of the surrounding matrix (aggregation index and effective mesh size) positively affect 
the diversity, while the edge effects (total edge) have negative effects on the habitat 
communities, with microclimatic changes in the edges of fragments significantly alter the 
structure and composition of communities. On the other hand, AGB was not related to the 
landscape, which may be a result of other factors, such as temporal variation of landscape 
quality, selective logging, and degree of forest resilience, which were not evaluated in this 
study. In conclusion, our results demonstrate the importance of diversity in his different 
dimensions for maintaining the ecosystem functionality of biomass storage and consequent 
carbon storage and habitat quantity and quality for taxonomic and functional diversity. These 
results are important to support Atlantic Forest restoration and conservation initiatives, 
whose agendas can be shared, since conserving biodiversity means securing carbon stocks. 
 
 
Key-words: biomass, ecosystem functioning, niche complementarity, mass ratio effects, 
fragmentation, quantity of habitat. 
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INTRODUÇÃO GERAL 
 
Ameaças a Floresta Atlântica  
 
O funcionamento da Terra é dominado pela redistribuição da radiação solar recebida 
através de fluxos de energia e matéria, dentro dos quais a vida desempenha um papel 
fundamental. As florestas tropicais são essenciais para esse funcionamento como um 
importante regulador do clima global, por meio da transpiração da água, formação de nuvens 
e circulação atmosférica (DEVARAJU, GOVINDASAMY & MODAK, 2015; SPRACKLEN, ARNOLD 
& TAYLOR, 2012). No geral, as florestas tropicais trocam mais água e carbono com a atmosfera 
do que qualquer outro bioma; alterações no equilíbrio da fotossíntese e da respiração na 
vegetação tropical dominam a variabilidade interanual da concentração de CO2 atmosférico 
na Terra (WANG et al., 2014). Além deste importante papel no funcionamento dos 
ecossistemas, mais da metade dos 5 a 20 milhões de espécies residem em florestas tropicais 
(GROOMBRIDGE &. JENKINS 2003), destacando este sistema como um dos mais importantes 
do mundo.  
Os humanos começaram a viver nas florestas Neotropicais há, aproximadamente, 
11.000 anos. O primeiro impacto foi a caça, com as maiores frações da megafauna sendo 
extintas nas regiões biogeográficas colonizadas mais recentemente. Assim, enquanto apenas 
18% da megafauna africana foram perdidos, cerca de 83% desapareceram na América do Sul 
(LEWIS & MASLIN, 2015). A agricultura tropical começou a cerca de 6000 anos, com a área 
afetada aumentando lentamente ao longo do tempo (ELLIS et al., 2013). Há um debate sobre 
até que ponto a plantação de culturas agrícolas e de enriquecimento de árvores levou as 
florestas tropicais a serem “parques culturais” e, portanto, se as florestas “primárias” atuais 
são florestas secundárias ou florestas muito antigas (BARLOW et al., 2012).  
Embora a atividade humana pré-colonial tenha alterado partes da paisagem da floresta 
tropical, as baixas densidades populacionais e os sistemas de cultivo itinerante mantiveram a 
saúde da floresta (LEWIS, EDWARDS & GALBRAITH 2015). No entanto, mudanças mais 
drásticas ocorreram num passado mais recente devido aos efeitos da conversão de florestas, 
principalmente para terras agrícolas e mineração (GIBBS et al., 2010), extração seletiva 
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(EDWARDS et al., 2014), fogo (COCHRANE, 2003), causando fragmentação e efeitos associados 
(LAURANCE et al., 2002). Essas tendências foram impulsionadas por fatores socioeconômicos 
que variam de uso local para mercados internacionais e que ocorrem legal e ilegalmente, 
tornando complexa sua gestão e mitigação (LEWIS, EDWARDS & GALBRAITH, 2015). A 
extensão dessas mudanças é grande: ~ 100 milhões de hectares de floresta tropical foram 
convertidos em terras agrícolas entre 1980 e 2012, a uma taxa de ~ 0,4% ano-1, comumente 
para a produção de soja ou óleo de palma (GIBBS et al., 2010).  
A exploração seletiva afetou cerca de 20% das florestas tropicais entre 2000 e 2005 
(ASNER et al., 2009). Apenas uma minoria permanece como paisagens florestais intactas, isto 
é, áreas maiores a 500 km2 de comprimento e 10 km de largura, sem assentamentos ou 
exploração industrial (POTAPOV et al., 2008). Nas florestas tropicais existentes no mundo, 
uma estimativa recente sugere que 24% estão intactas, 46% fragmentadas e 30% degradadas 
(MERCER, 2015). Como até florestas estruturalmente intactas sofrem com a caça, inclusive em 
áreas protegidas (LAURANCE et al., 2012), as ameaças às florestas tropicais são globais. 
As maiores concentrações de florestas tropicais do mundo estão na América do Sul 
(ALVES et al., 2010). Uma das florestas mais emblemáticas na região é a Floresta Atlântica, 
pois é considerada como uma das áreas mais prioritárias para conservação da biodiversidade 
(hotspot), devido aos seus altos níveis de endemismo e ao mesmo tempo, de degradação 
ambiental (MYERS et al., 2003). A diversidade taxonômica vegetal nesse bioma compreende 
cerca de 14 mil espécies de plantas vasculares, onde 48% destas são endêmicas (WERNECK et 
al., 2011). No Brasil, após cinco séculos de mudanças no uso do solo, grande parte das 
paisagens de Floresta Atlântica são arquipélagos de pequenos fragmentos florestais rodeados 
por uma matriz de habitats abertos e dominados pela agricultura, pecuária e o crescimento 
urbano (RIBEIRO et al., 2009). Aproximadamente 72% da população humana estão 
concentrados no bioma Floresta Atlântica, o que está associado às maiores proporções de 
terras cultivadas do país (SOS MATA ATLÂNTICA, 2014).  
A Floresta Atlântica brasileira cobre uma vasta área (1.481.946 km², aproximadamente 
17% do território brasileiro), entretanto, hoje, sua cobertura original é de aproximadamente 
150 milhões de hectares (BERGAMIN et al., 2015; MARCILIO-SILVA et al., 2017).  Distribuída 
em diferentes condições de clima e topografia, a Floresta Atlântica compreende desde terras 
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baixas e montanhas costeiras com alta precipitação, até planaltos interiores com longos 
períodos de seca (OLIVEIRA-FILHO & FONTES, 2000).  
 
Dimensões da Diversidade 
 
Biodiversidade é um termo genérico e abrangente, que engloba diversos níveis de 
organização e complexidade nos sistemas ecológicos, desde o nível dos genes, indivíduos, 
populações, espécies, comunidades, ecossistemas até os biomas, incluindo a variação na 
distribuição espacial e temporal destes níveis (LAVOREL & GARNIER, 2002; CARDINALE et al., 
2012). A biodiversidade que vemos hoje é o resultado de bilhões de anos de evolução, 
moldados por processos naturais e, cada vez mais, pela influência dos seres humanos.  
Para ser significativo para a ciência, várias características importantes da 
biodiversidade devem ser capazes de ser medidas por meio de variáveis e índices 
matemáticos. Tais índices devem ser entendidos pelo que são, representações de 
características da biodiversidade, não da própria biodiversidade (VAN DIKE, 2008). 
Especificamente, é necessário esclarecer que característica da biodiversidade está sendo 
examinada, que nível de diversidade está sob investigação e qual dimensão desse nível está 
sendo avaliada. Na aplicação prática, a unidade mais utilizada da biodiversidade é a riqueza 
de espécies, que consiste em um refinamento mais aprofundado se comparado a uma lista de 
espécies, pois ao contrário desta, a riqueza de espécies é padronizada para refletir o número 
de espécies registradas por área de amostragem ou por algum número uniforme de 
observações (VAN DIKE, 2008). Como medida de diversidade, a riqueza de espécies tem vários 
atributos positivos e os dados necessários são relativamente fáceis de coletar por meio de 
amostras. Indivíduos de diferentes espécies não precisam ser contados; os únicos dados que 
o observador precisa registrar é se a espécie está presente ou ausente. O resultado final é fácil 
de apresentar, interpretar e comparar com outras comunidades semelhantes, e o número de 
espécies presentes oferece uma primeira aproximação útil da biodiversidade da área ou 
habitat (VAN DIKE, 2008). Entretanto à medida que necessitamos investigar grandes conjuntos 
de dados de uma comunidade, percebe-se a perda de informações relevantes quando se 
utiliza apenas a riqueza de espécies e os índices tradicionais de diversidade, pois são 
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estimativas pouco preditivas da estrutura (WEBB, 2000; RICOTTA et al., 2005) e do 
funcionamento (DÍAZ & CABIDO, 2001; PETCHEY, 2004) da comunidade. Desta forma, medidas 
de diversidade que incorporem informações sobre as suas características funcionais (DÍAZ & 
CABIDO, 2001; PETCHEY & GASTON, 2006) ou as relações filogenéticas das espécies (WEBB, 
2000; RICOTTA et al., 2005) são alternativas complementares as medidas tradicionais. 
A diversidade funcional é definida como o valor e a variação das espécies e de seus 
atributos que influenciam o funcionamento das comunidades (TILMAN, 2001; PETCHEY & 
GASTON, 2006). Isso significa medir a diversidade de atributos funcionais, que são 
componentes dos fenótipos dos organismos que influenciam os processos na comunidade, 
podendo ser qualquer característica morfológica, fisiológica e fenológica mensurável ao nível 
individual do organismo inteiro (VIOLLE et al., 2007). A respeito dos atributos funcionais, 
existe uma literatura extensa para as plantas, bem como análises dedicadas a testar o poder 
preditivo desses atributos em relação a questões de como e por que atributos funcionais 
variam entre as espécies e locais, ajudando a explicar dinâmicas complexas das comunidades, 
além de prever os efeitos das mudanças ambientais sobre processos ecossistêmicos 
(CORNELISSEN et al., 2003; WESTOBY & WRIGTHT 2006; VIOLLE et al., 2007).  
Vários índices de diversidade funcional estão disponíveis na literatura e diferem na 
informação que contêm e na maneira com que quantificam a diversidade (RICOTTA, 2005, 
PETCHEY & GASTON, 2006), podendo ser divididas em medidas categóricas ou contínuas. 
Dentre estes índices destacam-se a riqueza funcional (FRic), que mede o volume do espaço 
funcional ocupado por uma comunidade; uniformidade funcional (FEve), que indica com que 
frequência as abundâncias dos valores dos atributos são distribuídos; divergência funcional 
(FDiv), que quantifica a quantidade de espécies que divergem em suas distâncias ponderadas 
pela abundância do centro do volume de riqueza funcional; a dispersão funcional (FDis) e o 
índice de entropia quadrática de Rao (RAO Q), que medem a distância funcional média 
ponderada pela abundância entre dois indivíduos escolhidos aleatoriamente em uma 
comunidade (Villéger et al. 2008, Laliberté & Legendre, 2010; Mouchet et al. 2010). Estes 
índices são eficientes em representar as funcionalidades do ecossistema, pois quantificam a 
maneira pela qual as espécies são distribuídas como pontos dentro de um espaço de atributos 
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multidimensional (GARNIER et al., 2004; VILLÉGER et al., 2008; LALIBERTÉ & LEGENDRE, 2010; 
MOUCHET et al., 2010). 
 
Relações entre Biodiversidade e Funções do Ecossistema (BEF) e Biodiversidade e Serviços 
Ecossistêmicos (BES) 
 
As alterações globais promovidas pelos seres humanos estão modificando 
sensivelmente os ecossistemas, pois o aumento da queima de combustíveis fósseis e as 
mudanças no uso da terra aumentaram em aproximadamente 30% as concentrações de 
dióxido de carbono atmosférico (CO2) nos últimos três séculos, com mais da metade desse 
aumento ocorrendo nos últimos 40 anos (UNFCCC, 2007; IPCC, 2012). As concentrações de 
gases de efeito estufa mais que dobraram, o que pode causar a mais rápida mudança climática 
que a Terra experimentou desde o final da última glaciação (IPCC, 2012). As mudanças no uso 
da terra até o ano de 2100 constituirão no maior impacto global sobre a biodiversidade, 
seguida pela mudança climática, deposição de nitrogênio, invasão por espécies exóticas e 
mudanças nas concentrações de CO2 atmosférico (SALA et al., 2000). Juntas, essas mudanças 
alteram a diversidade biológica da Terra, e muitas espécies estão sendo eliminadas de áreas 
dominadas por influências humanas, mesmo em áreas de conservação onde as espécies 
nativas foram frequentemente consumidas ou excluídas competitivamente por espécies 
invasoras (SALA et al., 2000). 
A perda acentuada da diversidade de espécies ocasiona mudanças funcionais 
profundas nas comunidades, porque tanto o número, quanto os tipos de espécies presentes 
determinam os atributos, que influenciam nas funções dos ecossistemas (produtividade, 
estabilidade do solo e ciclagem de nutrientes), quanto nos serviços ecossistêmicos (fertilidade 
do solo, estoques de carbono, provisão de produtos vegetais, controle da erosão, resistência 
à invasão, regulação de pragas e patógenos e abastecimento de água) (HECTOR et al., 2007; 
NAEEM et al., 1999; QUIJAS et al., 2010). Cerca de 1,2 a 1,5 bilhão de pessoas dependem 
diretamente das florestas tropicais para alimentos, madeira, medicamentos e outros serviços 
ecossistêmicos (VIRA et al., 2015). Essa multiplicidade de funções e serviços florestais é 
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sustentada por suas diversas espécies residentes, de tal forma que florestas diversas são 
florestas saudáveis  (FAO 2010). 
De forma geral, funções ecossistêmicas são mediadas por atributos não-aditivos de 
duas ou mais espécies (grupo funcional), pois as interações (mutualismo, predação, 
facilitação, competição), conjuntamente com a diversidade de espécies, determinam o 
funcionamento ecossistêmico (CHAPIN et al., 2000; TILMAN et al., 2014). Além de seus efeitos 
no funcionamento dos ecossistemas, a diversidade de espécies influencia a resiliência e a 
resistência dos ecossistemas perante às mudanças climáticas (DIAZ et al., 2009; GROSS et al., 
2014; SAKSCHEWSKI et al., 2016). A compreensão do funcionamento ecossistêmico permitiu 
a concepção de uma relação mais clara entre a biodiversidade e os serviços ecossistêmicos 
fornecidos para a humanidade (MEA 2005; CARDINALE et al., 2012). Em suma, há uma grande 
evidência de que a biodiversidade tem influência positiva nas funções e serviços dos 
ecossistemas (BALVANERA et al., 2006; TILMAN et al., 2014).  
Uma das relações mais exploradas na última década sobre funcionalidades e serviços 
ecossistêmicos, é a influência da diversidade sobre a biomassa e o armazenamento de 
carbono (DÍAZ et al., 2009). Em escalas continentais estas relações têm sido bem exploradas, 
compreendendo todo gradiente latitudinal das florestas neotropicais (POORTER et al., 2017; 
SULLIVAN et al., 2017). Comunidades que apresentam maior diversidade sofrem menos 
perdas de biomassa em eventos estocásticos de perturbação do que comunidades com menor 
diversidade (TILMAN, 2014). Entretanto em escalas menores, os mecanismos que produzem 
e mantêm a biomassa acima do solo (AGB) em ecossistemas florestais são ainda pouco 
compreendidos. 
Três mecanismos têm sido explorados para explicar os efeitos da diversidade sobre o 
funcionamento ecossistêmico. O primeiro é o efeito de seleção, em que espécies possuem 
aptidões competitivas distintas, sendo que quanto mais competitiva for uma espécie, maior a 
aptidão em influenciar o processo ecossistêmico avaliado (e.g. produtividade primária, 
captação de nutrientes). A partir deste modelo, comunidades mais diversas possuem maior 
chance de ocorrência ou um maior número de espécies com habilidades competitivas maiores 
(TILMAN, 1999; LOREAU & HECTOR 2001). O segundo é o mecanismo baseado na 
complementaridade de nicho (TILMAN, 1999) em que o ambiente é espacial e temporalmente 
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heterogêneo e as espécies possuem características distintas que determinam suas respostas 
a esta heterogeneidade. A complementaridade é resultado da diminuição da competição 
interespecífica devido à partição de nicho; então cada espécie é uma competidora superior 
em uma parte das condições heterogêneas do ambiente e consequentemente tem um efeito 
maior no funcionamento ecossistêmico (TILMAN, 1999). Portanto, em comunidades mais 
diversas, é mais provável a inclusão de uma espécie dominante ou de uma combinação 
particular de espécies complementares, causando assim um continuum entre ambos os 
mecanismos. Além disso, as diferenças na alocação de recursos, a eficiência do uso de recursos 
e a magnitude da variação nas características funcionais entre espécies pode modificar este 
balanço entre efeitos de amostragem e complementaridade (LOREAU & HECTOR 2001; 
HOOPER et al., 2005).  
O terceiro mecanismo é baseado na premissa de que os efeitos das características da 
comunidade nos processos ecossistêmicos são dependentes da proporção da biomassa das 
espécies ou indivíduos que compõe a comunidade, o que representa a quantidade de energia 
e recursos assimilados (GRIME, 1998; LAVOREL et al., 2008). Uma característica pré-
determinada influenciaria no efeito sobre o processo ecossistêmico avaliado, efeito este 
dependente da proporção ou abundância desta característica na comunidade, podendo estar 
associado com espécies dominantes que apresentem valores elevados da característica 
preponderante, independente da diversidade, distribuição ou amplitude de outras 
características da vegetação (GRIME, 1998; RICOTTA & MORETTI, 2011).  
Ainda que em escalas locais estas relações têm sido bem exploradas, é necessário 
compreender como o funcionamento e os serviços ecossistêmicos são afetados em escalas 
maiores (regionais) pela diversidade, pois podem fornecer insights para diferenças sutis que 
ocorrem apenas nestas escalas, proporcionando ferramentas para tomada de decisão em 
projetos ligados à conservação e restauração de ecossistemas.  
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Contextualização Regional 
 
O bioma Mata Atlântica (MORELLATO & HADDAD, 2000; OLIVEIRA-FILHO & FONTES, 
2000) é considerado como um dos pontos globais de diversidade e endemismo de plantas 
(MYERS et al., 2000), cobrindo cerca de 14 milhões de hectares (GALINDO-LEAL & CAMARA, 
2003), sendo um importante hotspot para conservação (MYERS et al., 2000; LAURANCE et al., 
2009). Inserido neste contexto, está o estado de Santa Catarina, localizado no sul do Brasil, 
com uma área total de aproximadamente 96.000 km2, dos quais 28% são considerados como 
áreas naturais, preponderando a Floresta Atlântica (SOS MATA ATLÂNTICA 2017).  
A Floresta Atlântica de Santa Catarina (SC) apresenta três fitofisionomias bem distintas. 
A Floresta Ombrófila Densa predomina ao longo dos vales e planícies costeiras voltadas para 
o leste, sendo florestas sempre verdes (perenifólias) que se desenvolvem em ambientes muito 
úmidos (ombrófilas) (FERNANDES, 2003). É caracterizada por clima, geralmente, quente e 
úmido nas terras baixas e mais frio e úmido nas encostas, com temperaturas médias que 
variam de 22 a 25 °C (IBGE, 1992; OLIVEIRA-FILHO & FONTES, 2000).  Conforme LEITE & KLEIN 
(1990), em geral caracteriza-se também por estratos superiores com árvores de altura entre 
25 e 30 m. Segundo VIBRANS et al. (2013) dos seus ~ 31.000 km2 de abrangência, ainda possui 
cerca de 40% de sua área original, o que compreende cerca de 12.600 km2. 
A Floresta Ombrófila Mista ocorre em altitudes entre 750 e 1000m e é caracterizada 
pela presença marcante da conífera Araucaria angustifolia, que se sobressai no estrato 
emergente (GASPER et al., 2012; VELOSO et al., 1991). Pode ser entendida como a expressão 
de um continuum de variação do domínio da Floresta Atlântica da América do Sul, que é 
fortemente influenciado pela distribuição anual de chuvas no norte e temperatura no sul 
(GIEHL & JARENKOW, 2012; OLIVEIRA-FILHO et al., 2013), com temperatura média anual 
variando de 12 a 18 °C (BEHLING, 2002). Atualmente, estima-se que essa fitofisionomia possui 
apenas 28% dos seus 56.000 km2 de cobertura original no estado de SC, o que representa uma 
área estimada de ~15.600 km2 (VIBRANS et al., 2013). 
A Floresta Estacional Decidual ocorre na região oeste, distante da margem oceânica, 
na parte inferior e dissecada das bacias dos rios Paraná e Uruguai (KOTTEK et al., 2006). Esta 
floresta é caracterizada por ocorrer em regiões com duas estações distintas, com marcada 
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alternância de clima tropical com chuvas intensas e temperaturas em torno de 22 °C no verão, 
para clima subtropical com temperaturas mais baixas em torno de 15 °C e escassa precipitação 
no inverno. As árvores são, em maioria, decíduas (20% -50%) e expressam a deciduidade das 
folhas no período entre maio e setembro durante o período mais frio e seco (IBGE, 1992).  Em 
termos de abrangência, sua área original ocupava ~ 7700 km2 do estado, dos quais 16% são 
remanescentes florestais, o que representa atualmente ~1.200 km² (VIBRANS et al., 2013). 
Entre 2007 e 2010 foram instaladas 418 unidades amostrais, compreendendo todo o 
estado de Santa Catarina (Figura 1), 197 em Floresta Ombrófila Densa, 143 em Floresta 
Ombrófila Mista e 78 em Floresta Estacional Decidual, o que consistiu no Inventário Florístico 
Florestal do Estado de Santa Catarina (IFFSC). Neste inventário foram levantados dados da 
estrutura e composição florística das florestas do estado, nos seus componentes arbóreo, 
arbustivo, herbáceo e das epífitas vasculares. Cada unidade amostral foi composta por um 
conjunto de parcelas com área total de 4.000 m2, constituído por quatro subunidades de 20 
m x 50 m (1.000 m2 cada), orientadas na direção norte, sul, leste e oeste, e equidistantes (30 
m) do centro do conjunto de parcelas, totalizando 2,56 ha. Cada subunidade de 20 m x 50 m 
foi constituída por 10 unidades básicas de 10 m x 10 m (100 m2). Os dados da vegetação, em 
cada unidade amostral do IFFSC compreenderam:  riqueza de espécies, número de fustes, 
diâmetro à altura do peito (DAP), altura do fuste, altura total, qualidade do fuste, sanidade da 
árvore e a sua posição sociológica. Cada subunidade continha uma subparcela de 5 x 5 m, 
destinada ao levantamento da regeneração natural, na Floresta Ombrófila Mista e Floresta 
Estacional Decidual, enquanto que para Floresta Ombrófila Densa, foram quatro subparcelas 
por subunidade. Na amostragem, consideraram-se as plantas com DAP < 10 cm. Nesta 
subparcela foram registrados, além de indivíduos regenerantes de espécies do dossel, 
também espécimes exclusivos do sub-bosque. A variável levantada foi apenas a altura total 
da planta. Foram registrados as coordenadas, localidade, município, aspectos físicos da região 
(exposição, relevo, declividade) e as características gerais da vegetação no fragmento e no seu 
entorno com os dados médios de cada unidade amostral. 
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Figura 1. Localização das unidades amostrais do Inventário Florístico Florestal de Santa Catarina e 
esquema de amostragem. Fonte: adaptado de Vibrans et al., 2010. 
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OBJETIVOS 
 
Neste estudo exploramos a relação entre diferentes dimensões da biodiversidade 
(diversidade taxonômica, diversidade funcional e estrutura funcional), clima e a estrutura da 
paisagem sobre o armazenamento de biomassa e carbono na Floresta Atlântica do sul do 
Brasil. A tese está organizada em dois capítulos, preparados no formato de artigos. No 
primeiro capítulo, exploramos a influência da diversidade (taxonômica e funcional) e de 
variáveis abióticas sobre a biomassa acima do solo (AGB), testando se a complementaridade 
de nicho e razão de massa atuam de forma individual ou complementar sobre a AGB. No 
segundo capítulo, buscamos compreender como a paisagem de entorno afeta a 
funcionalidade dos fragmentos florestais, avaliando se as características de tamanho, 
distância, quantidade de borda e funcionalidade da matriz da paisagem afetam as 
diversidades taxonômica, funcional e o estoque de carbono acima do solo. 
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Resumo 
 
Questões: Florestas tropicais são centros globais de biodiversidade e desempenham um papel 
desproporcionalmente importante no ciclo global de carbono (C). Desta forma, o 
conhecimento sobre os principais fatores que afetam biomassa acima do solo (AGB) em um 
sistema heterogêneo e biodiverso pode elucidar os processos subjacentes à relação entre C e 
biodiversidade.  
Local: Realizamos o estudo na Floresta Atlântica do estado de Santa Catarina, localizado entre 
as latitudes 25 ° 57 'e 29 ° 21 'S e longitudes 48 ° 62' e 53 ° 50 'W, sul do Brasil, considerando 
os tipos florestais Floresta Ombrófila Densa, Floresta Ombrófila Mista e Floresta Estacional 
Decidual.  
Métodos: Utilizamos um conjunto de dados do Inventário Florestal de Santa Catarina, que 
compreende 407 parcelas, contendo 129.773 árvores adultas, de 668 espécies, distribuídas 
em uma área de 95.733 km². Quantificamos, para cada parcela, a diversidade taxonômica por 
meio da riqueza de espécies, riqueza rarefeita, índices de diversidade funcional (FRic, FDiv, 
FEve, RAO), atributos ponderadas pela comunidade (CWMwoody density, CWMDBH, CWMestimated 
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leaf area, CWMheight) e fatores ambientais. Exploramos os efeitos dos componentes da 
biodiversidade (taxonômicos e funcionais) e fatores ambientais no AGB através de modelos 
de equações estruturais (SEMs). 
Resultados: Os modelos de SEMs explicaram uma grande proporção de variação (> 42%) na 
escala macro ou regional. Encontramos uma relação positiva e direta da diversidade 
taxonômica (riqueza de espécies) sobre a AGB nos três tipos de floresta individualmente e em 
macroescala (três tipos de floresta juntos). Com maior diversidade taxonômica, há um 
aumento da diversidade de atributos no nível da comunidade, levando a uma 
complementaridade de nicho e maior captura de recursos (AGB). Além disso, a riqueza 
funcional (FRic) e o RAO tiveram baixa influência no armazenamento de carbono. Entre as 
características médias ponderadas pela comunidade, a CWMwoody density, CWMDBH foram as 
mais importantes e tiveram um impacto direto na AGB. As variáveis ambientais tiveram papel 
importante e a isotermalidade, precipitação anual e potencial de evapotranspiração, 
influenciaram direta e indiretamente o armazenamento de AGB.  
Conclusões: Nossos resultados mostram que a diversidade taxonômica tem importância 
explícita no armazenamento de C, possivelmente através da complementaridade de nicho e 
dos efeitos da razão de massa simultaneamente. A presença de relações claras entre o AGB e 
a diversidade em escalas regionais e tipologias florestais é importante para o planejamento 
da conservação, o que significa que as estratégias de conservação centradas na biodiversidade 
podem abrigar ecossistemas com grandes estoques de C. 
 
Palavras-chave: biomassa, funcionamento do ecossistema, complementaridade de nicho, 
efeitos de massa, modelo de equação estrutural 
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Introdução 
 
As florestas tropicais desempenham um papel importante no armazenamento de 
carbono terrestre, representando cerca de 45 a 55% dos estoques globais (Bonan, 2008; Beer 
et al. 2010; Pan et al., 2011), sendo considerado um dos grandes sumidouros globais de 
carbono (Brienen et al. 2015). Por este motivo, essas florestas são fundamentais para se 
alcançar as metas internacionais de redução de emissões de carbono (Paris Agreement, 2015). 
Entretanto as alterações no uso da terra em sistemas florestais tropicais por meio do 
desmatamento e da degradação ambiental representam de 12 a 20% das emissões antrópicas 
globais de gases de efeito estufa, constituindo-se no principal fator que leva à perda de 
grandes estoques de carbono em regiões tropicais (Harris et al., 2012; Achard et al. 2014). 
Portanto, compreender a amplitude dos impactos antropogênicos sobre as trocas de carbono 
entre as florestas e a atmosfera, é cruciais para planos de manejo florestal e mitigação das 
mudanças climáticas em nível global. 
O estoque de carbono na biomassa acima do solo (AGB) é afetado pelo ambiente, que 
é um regulador chave nas florestas tropicais, pois sua variação tem efeitos diretos e indiretos 
sobre a AGB. O clima influencia a distribuição e a abundância das espécies (Boerner, 2006; 
Murphy et al. 2015), que por sua vez influencia os atributos físicos (ex. distribuição do 
tamanho das árvores e arranjo foliar) e biológicos (ex. traços fisiológicos foliares) (Dial, 
Bloodworth, Lee, Boyne, & Heys, 2004; Dial, Nadkarni, & Jewell, 2011; Fahey et al., 2015; 
Jucker, Bouriaud, & Coomes, 2015).  
Além do ambiente, há uma sinergia entre a AGB e a biodiversidade do ecossistema 
florestal (Chisholm et al. 2013; Wu et al. 2014; Poorter et al., 2015). Esta relação entre 
biodiversidade e função ecossistêmica é bem conhecida, pois promove a complementaridade 
na utilização de diferentes recursos, que permitem que diferentes espécies aumentem a 
produtividade geral do ecossistema, enquanto espécies dominantes podem excluir 
competitivamente outras espécies (Loreau e Hector 2001, Paquette e Messier 2011). A 
biodiversidade e os serviços ecossistêmicos têm graus variados de correlações em escala, 
como por exemplo, negativos no nível da população e cada vez mais fortes à medida que se 
sobe na escala, como nos níveis da comunidade e do ecossistema (Balvanera et al. 2006). Tais 
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relações variam ao longo do tempo e do espaço devido à heterogeneidade espacial e regimes 
de perturbação (Cardinale et al. 2000). Em escalas continentais, estas relações têm sido bem 
exploradas, compreendendo todo gradiente latitudinal das florestas neotropicais (Poorter et 
al. 2017; Sullivan et al. 2017). Entretanto, em escalas regionais, os mecanismos subjacentes 
que produzem e mantêm a AGB em ecossistemas florestais ainda são escassos.  
Três hipóteses principais foram sugeridas para explicar o mecanismo no qual a 
biodiversidade afeta a funcionalidade ecossistêmica. A hipótese de complementaridade de 
nicho (Tilman 1999) prevê que comunidades com maior riqueza de espécies ou atributos 
funcionais (Diaz et al. 2011) utilizam o nicho disponível de forma particionada, possibilitando 
interações positivas entre as espécies (Cardinale et al. 2012; Tilman et al. 2014), o que levaria 
ao uso dos recursos disponíveis mais eficientemente, aumentando a função ecossistêmica 
(Zhang, Chen & Reich 2012). Aditivamente a hipótese de complementaridade, a segunda 
hipótese atribui a explicação da relação entre biodiversidade e  função ecossistêmica, ao 
chamado efeito de seleção (Loreau & Hector 2001) que reflete a probabilidade de ocorrência 
de espécies dominantes (como resultado da competição) aumentada com a diversidade de 
espécies arbóreas, determinando os efeitos da diversidade nas funções dos ecossistemas 
(Ruiz-Benito et al. 2014; Lasky et al. 2014). A terceira hipótese, a razão de massa (Grime, 1998), 
prevê que a função ecossistêmica é impulsionada pelas características das espécies 
dominantes na comunidade. Desta forma, se espécies com alta produtividade alcançam 
dominância em áreas com maior riqueza de espécies, o efeito da razão de massa poderia 
explicar as relações de diversidade – produtividade. Estas hipóteses foram formuladas, 
genericamente, para múltiplas funções ecossistêmicas, sendo também adequadas para testar 
os efeitos da biodiversidade sobre a produtividade e acúmulo de biomassa nos sistemas.      
Uma das formas de testar a hipótese de complementaridade de nicho e sua relação 
com a biodiversidade é utilizando índices de diversidade funcional, ou seja, a amplitude, 
distribuição e abundância relativa dos valores dos atributos funcionais dos organismos que 
compõem um ecossistema (Diaz et al. 2011). Estes índices são eficientes em representar a 
funcionalidade do ecossistema, pois quantificam a maneira pela qual as espécies são 
distribuídas como pontos dentro de um espaço de atributos multidimensional (Garnier et al. 
2004). Indiretamente, as diversidades taxonômica e funcional poderiam aumentar a AGB por 
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meio de sua influência na composição e na estrutura da comunidade, determinando as classes 
de tamanho dos indivíduos e o arranjo espacial das folhas, podendo aumentar a produtividade 
florestal (Ali, Yan, Chang, Cheng e Liu, 2017; Chiang et al. 2016; Dănescu, Albrecht e Bauhus, 
2016; Zhang & Chen, 2015; Hardiman et al., 2013). Por outro lado, a razão de massa pode ser 
testada com índices que associam a dominância de uma espécie ao seu papel funcional no 
ecossistema, tais como as médias ponderadas da comunidade, que avalia uma determinada 
característica funcional considerando a abundância ou biomassa das espécies que compõem 
a comunidade (Lavorel et al. 2008).  
Na América do Sul, a Floresta Atlântica é considerada como uma das mais importantes 
florestas tropicais mundiais por sua alta diversidade de plantas e alto grau de endemismo, 
sendo classificada como prioridade global para conservação (Myers et al. 2000; Morellato & 
Haddad, 2000; Galindo-Leal & Câmara, 2003). Após cinco séculos de expansão antropogênica, 
a maioria das paisagens da Floresta Atlântica são mosaicos de pequenos fragmentos florestais 
cercados por uma matriz de habitats abertos dominados por agricultura, pecuária e 
crescimento urbano (Ribeiro et al. 2009). A intensificação das mudanças no uso da terra 
potencialmente reduz drasticamente a biodiversidade (Lira et al. 2012), ameaçando funções 
ecossistêmicas que dependem da biodiversidade, reduzindo sua eficiência (Cardinale et al. 
2012). 
Devido à sua ampla distribuição em mais de 14 milhões de hectares, a Floresta 
Atlântica apresenta diferenças fisionômicas e ecológicas importantes (Oliveira-Filho & Fontes 
2000), sendo reconhecidos três principais tipos florestais, com padrões de diversidade 
distintos, porém complementares (Marcilio-Silva et al. 2017). A Floresta Ombrófila Densa (RF) 
é uma floresta sempre verde (perenifólia) que se desenvolve em ambientes muito úmidos 
(ombrófilas) (Fernandes, 2003). Conforme Leite e Klein (1990), em geral, a RF caracteriza-se 
também por estratos superiores com árvores de altura entre 25 e 30 m com as suas copas 
entrelaçadas. A segunda fisionomia, Floresta Estacional Decidual (SF) expressa a deciduidade 
das folhas no período entre maio e setembro, como resultado de fatores climáticos restritivos, 
como o frio e o menor fotoperíodo durante o inverno. Por fim, a Floresta Ombrófila Mista 
(MF) pode ser entendida como a expressão de um continuum de variação do domínio da 
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Floresta Atlântica da América do Sul, que é fortemente influenciado pela distribuição anual de 
chuvas no norte e temperatura no sul (Giehl e Jarenkow, 2012; Oliveira-Filho et al., 2013).  
Neste estudo, avaliamos a variação de diferentes componentes da biodiversidade, da 
biomassa aérea (AGB) e do clima nas três tipologias da Floresta Atlântica (Floresta Ombrófila 
Densa, Floresta Estacional Decidual, Floresta Ombrófila Mista) no estado de Santa Catarina, a 
fim de subsidiar a discussão sobre a conservação de espécies e serviços ecossistêmicos em 
florestas tropicais. Nós utilizamos modelos de equações estruturais para verificar os efeitos 
relativos dos condicionantes ambientais, da biodiversidade, da estrutura funcional e do clima 
sobre a biomassa acima do solo (AGB), buscando testar as hipóteses:  (1) os componentes da 
biodiversidade (diversidades taxonômica e funcional) afetam diretamente, enquanto os 
condicionantes ambientais (precipitação, temperatura, potencial de evapotranspiração e 
solo) e a estrutura funcional (atributos ponderados pela comunidade CWM) têm efeitos 
diretos e indiretos sobre a AGB; (2) as relações diretas ou indiretas, bem como os efeitos 
positivos ou negativos entre os fatores determinantes e a AGB variam entre as escalas ampla 
(todas as florestas do estado) e regional (cada tipo florestal individualmente) avaliadas.    
 
Materiais e métodos 
 
Área de Estudo 
 
O estudo foi realizado no Estado de Santa Catarina, sul do Brasil (Figura 1), onde 
ocorrem três tipos florestais típicos da Floresta Atlântica: Floresta Ombrófila Densa (RF), 
Estacional Decidual (SF) e Floresta Ombrófila Mista (MF). O clima regional é subtropical, com 
uma frequência de geadas e neve em alguns pontos altos e com precipitação média anual 
variando entre 1500 a 2100mm (Pandolfo et al. 2002; Wrege et al. 2011). O estado está 
inserido no Bioma Mata Atlântica, que apresenta formações florestais com variação em suas 
fisionomias e composição de espécies. A Floresta Ombrófila Densa (RF) predomina ao longo 
dos vales e planícies costeiras voltadas para o leste e é caracterizada por temperaturas médias 
que variam de 22 a 25 °C, e clima, geralmente, quente e úmido nas terras baixas e mais frio e 
úmido nas encostas (IBGE, 1992; Oliveira-Filho & Fontes, 2000). Segundo (Vibrans et al. 2013) 
36 
 
ainda possui cerca de 40% de sua área original.A Floresta Estacional Decidual (SF) ocorre na 
região oeste, distante da margem oceânica, na parte inferior e dissecada das bacias dos rios 
Paraná e Uruguai (Kottek et al. 2006). Estas florestas são caracterizadas por duas estações 
distintas, com marcada alternância de clima tropical com chuvas intensas e temperaturas em 
torno de 22 °C no verão, para clima subtropical com temperaturas mais baixas em torno de 
15 °C e escassa precipitação no inverno. As árvores são, em maioria, decíduas (20% -50% das 
espécies), com queda de folhas durante o período mais frio e seco (IBGE, 1992). Sua área 
original ocupava 7.967 km2, entretanto atualmente ocupa apenas 16,3% (Vibrans et al. 2013). 
A Floresta Ombrófila Mista (MF) ocorre em altitudes entre 750 e 1000 m e é caracterizada 
pela presença marcante da conífera Araucaria angustifolia, que se sobressai no estrato 
emergente (Gasper et al. 2012; Veloso et al. 1991). Estas florestas estão em regiões de climas 
tropicais e subtropicais úmidos, sem períodos secos pronunciados, onde a temperatura média 
anual varia de 12 a 18 °C (Behling, 2002). Atualmente, estima-se que para Santa Catarina essa 
fitofisionomia possui apenas 26% da cobertura original (Vibrans et al., 2013). Nas três 
fisionomias, os remanescentes florestais estão representados por fragmentos florestais com 
menos que 50 há (Vibrans et al., 2013). 
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Figura 1. Localização das 407 unidades amostrais UA, distribuídas nas três tipologias de Floresta 
Atlântica (Floresta Ombrófila Densa, Floresta Ombrófila Mista e Floresta Estacional Decidual) no 
estado de Santa Catarina, sul do Brasil. 
 
 
Levantamento de dados 
 
Nós compilamos informações sobre a diversidade de espécies, estrutura e biomassa 
de 407 parcelas (195 em RF, 77 em SF e 135 em MF) de 0,4 ha estabelecidas em florestas 
distribuídas a partir de uma grade de pontos com uma distância de 10 km × 10 km cobrindo 
todo o estado de Santa Catarina, Brasil (Figura 1). Cada parcela consistiu de quatro 
subunidades com 20 m × 50 m orientadas para os quatro pontos cardeais (norte, sul, leste e 
oeste), cada uma localizada a 30 m do centro. Em cada parcela foram amostrados e 
identificados indivíduos arbustivos e arbóreos com diâmetro à altura do peito (DAP) ≥ 10 cm. 
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Cada um desses locais está localizado em paisagens parcial ou totalmente afetadas pela 
atividade humana. Estas parcelas foram estabelecidas de 2007 a 2010, dentro das atividades 
do Inventário Florestal de Santa Catarina, um trabalho coordenado pelo Sistema Florestal 
Brasileiro e que contou com a participação de dezenas de pesquisadores (Vibrans et al. 2010). 
No total, foram amostrados 27.555 km², com  92.754 indivíduos de 668 espécies de árvores 
(Tabela S1).  
 
Cálculos de riqueza e diversidade taxonômicas  
 
Para cada parcela foram calculados a riqueza de espécies (S), diversidade de Shannon 
(H´) e a riqueza rarefeita (Heck et al. 1975). Esta última foi calculada a partir da reamostragem 
aleatória de 40 indivíduos em cada parcela (valor mínimo observado) e tem a vantagem de 
reduzir os ruídos causados pelas diferenças de abundância entre as parcelas ou tipos florestais 
considerados. Os cálculos foram feitos usando o pacote "Vegan" (Oksanen et al. 2014) no 
ambiente R versão 3.2 (R Core Development Team, 2016).  
 
Obtenção de atributos e cálculos de diversidade funcional  
 
Para cada espécie amostrada nós levantamos atributos que estivessem relacionados 
com o acúmulo de biomassa nas árvores: densidade de madeira (WD), altura (H), diâmetro à 
altura do peito (DBH) e área foliar estimada (LA). Para H e DBH foram utilizados os valores 
obtidos no próprio levantamento de dados. A WD foi obtida do Global Wood Density Database 
(Zanne et al. 2009) e complementada com literatura regional para as espécies não registradas. 
A LA foi estimada a partir de medidas de folhas tomadas em herbário ou em literatura 
específica regional (Flora Ilustrada de Santa Catarina). Nós utilizamos a largura e o 
comprimento de folhas (1 a 5) para estimar a área da elipse, a qual foi utilizada como 
estimativa da LA. Essas quatro características funcionais representam estratégias da história 
de vida e particionamento de nichos e são comumente usadas em estudos de biodiversidade-
funções ecossistêmicas (Díaz et al., 2007; Dimitrakopoulos & Schmid, 2004; Wright et al., 
2010). 
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Nós calculamos a diversidade funcional a partir dos índices de riqueza funcional (FRic), 
que mede o volume do espaço funcional ocupado por uma comunidade; uniformidade 
funcional (FEve), que indica com que frequência as abundâncias dos valores dos atributos são 
distribuídos; divergência funcional (FDiv), que quantifica a quantidade de espécies que 
divergem em suas distâncias ponderadas pela abundância do centro do volume de riqueza 
funcional; e o índice de entropia quadrática de Rao (RAO Q), que mede a distância funcional 
média ponderada pela abundância entre dois indivíduos escolhidos aleatoriamente em uma 
comunidade (Villéger et al. 2008, Laliberté & Legendre, 2010; Mouchet et al. 2010). Além 
destes, foi calculada a média ponderada da comunidade (CWM) para os atributos medidos 
(Lavorel et al. 2008), que é um índice de característica univariada, com o objetivo de investigar 
a estrutura funcional das comunidades. O CWM foi calculado para a densidade de madeira 
(CWMwd), altura máxima (CWMHmax), DAP máximo (CWMDBHmax) e para a área foliar estimada 
(CWMLA). A escolha desses atributos veio de encontro ao proposto por Villeger et al. (2008) e 
Laliberté & Legendre (2010) que recomendam o uso de poucos atributos para evitar a 
correlação, tanto quanto possível. Os índices funcionais foram calculados usando o pacote 
"FD” (Laliberté & Legendre, 2010) no ambiente R versão 3.2 (R Core Development Team, 
2016).  
 
Cálculos de biomassa 
 
Os dados coletados em cada parcela foram cuidadosamente revisados para anomalias nos 
valores de DBH que poderiam causar erros ou viés na estimativa da biomassa acima do solo, 
especialmente se ligados a árvores de grande porte, como é frequentemente o caso (Clark & 
Clark. 2000; Chave et al. 2003). Calculamos AGB usando a fórmula alométrica de Chave et al. 
(2014). A fórmula precisa como parâmetro de entrada um valor E, que é uma medida do 
estresse ambiental (para cada unidade amostral, recuperado em http://chave.ups-
tlse.fr/pantropical_allometry/readlayers.R), diâmetro altura do peito (DBH), altura do 
indivíduo (H) e densidade da madeira (WD) em gramas por centímetro cúbico. A AGB (em Mg 
ha-1) de cada parcela foi então calculada a partir da soma dos valores de todos os indivíduos. 
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Variáveis ambientais 
 
Para cada parcela, nós obtivemos dados climáticos e do solo a partir de bases de 
interpolação globais. Do WorldClim (Hijmans et al. 2005), base climática global com 19 
variáveis climáticas, nós utilizamos precipitação anual, isotermalidade, sazonalidade da 
temperatura e temperatura média anual, pois estão intimamente relacionadas à 
regionalidade climática. Adicionalmente, obtivemos dados de potencial de evapotranspiração 
anual (PET) da base Global Aridity and PET Database (disponível em http://www.cgiar-csi.org), 
que consiste em um conjunto de dados climáticos globais de alta resolução relacionados a 
processos de evapotranspiração e déficit de chuva para potencial crescimento vegetativo 
(Trabucco e Zomer 2010). O PET pode ser definido como uma estimativa da quantidade de 
água usada para corresponder à demanda de energia ambiental ou simplesmente a 
quantidade de água perdida pela superfície com vegetação (Whittaker et al. 2001). Assim, 
estima o balanço hídrico-energético, é reconhecido como um bom correlato da produtividade 
da planta e do indicador de estresse hídrico sofrido pelas plantas (Austin e Smith 1989, Willig 
et al. 2003). Dados do solo foram obtidos da base Harmonized World Soil Database 
(Nachtergaele et al 2012) que consiste em um banco de dados raster, com mais de 15.000 
diferentes unidades de mapeamento de solo, que combina as atualizações regionais e 
nacionais existentes de informações sobre solo em todo o mundo. Nós utilizamos a 
capacidade de troca de cátions (CEC) (em cmol kg−1), pois está geralmente associada à 
fertilidade do solo (Nachtergaele et al 2009).  
 
Modelos de equações estruturais (SEM) 
 
Nós utilizamos a abordagem de Modelagem de Equações Estruturais (SEM) para 
avaliar os efeitos de todos os preditores simultaneamente, as possíveis covariáveis e observar 
separadamente os efeitos diretos e indiretos ou efeitos compartilhados entre as variáveis de 
interesse. Essa abordagem não busca relações entre variáveis preditoras e resposta, mas sim 
testa relações hipotéticas entre variáveis, permitindo o desenvolvimento de modelos de 
regressão múltipla precisos e elucidativos quando ocorre colinearidade entre variáveis 
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preditoras (Graham 2003). Inicialmente, correlações de Pearson foram usadas para avaliar se 
havia uma associação entre AGB e cada uma das medidas taxonômicas, ambientais e métricas 
de diversidade funcional para os três tipos de vegetação e para o conjunto de dados (todas as 
florestas) (Tabela S2a,b,c,d) posteriormente utilizamos modelos bivariados seguidos de 
análise de covariância (ANCOVA) para investigar as relações em cada tipo de floresta (Figura 
s1) e verificar as possíveis diferenças na inclinação das retas (Tabela S3). Os modelos foram 
construídos considerando as quatro características médias ponderadas pela comunidade 
(CWMWD, CWMHmax, CWMDAPmax e CWMLA), três medidas de diversidade taxonômica (riqueza 
de espécies, índice de Shannon e riqueza rarefeita de espécies), quatro índices de diversidade 
funcional (FRic, FEve , FDiv e Rao Q) e seis variáveis ambientais (precipitação média anual, 
isotermalidade, sazonalidade da temperatura, temperatura média anual, potencial 
evapotranspiração anual e capacidade de troca catiônica). O modelo conceitual assume 
relações diretas e indiretas das variáveis ambientais, da estrutura funcional e das métricas de 
diversidade sobre a AGB (Figura 2). Foram considerados quatro possíveis modelos de 
equações estruturais, levando-se em conta cada tipo de floresta (RF, SF e MF), além do 
conjunto de todos os tipos florestais (Macroescala). Em cada análise, após serem gerados 
todos os possíveis modelos preditivos, foi feita a escolha do melhor modelo com base na 
estatística χ². Quando p-valor do χ² foi > 0,05, o modelo não foi rejeitado e então o maior valor 
de  R2 foi considerado para a escolha do melhor modelo (Tabela S4) (Graham 2003). Todos os 
modelos foram gerados usando o pacote "Lavaan" (Yves Rosseel 2012), e executados no 
ambiente R versão 3.2 (R Core Development Team, 2016). 
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Figura 2. Modelo conceitual geral que liga os fatores ambientais e bióticos à biomassa acima do solo 
(AGB). 
 
Resultados 
 
Os modelos selecionados para cada tipo florestal e para ampla escala explicaram entre 
40% (MF) e 60% (RF) da variação da AGB (Figura 3; ver Tabela S5 para todas as relações dos 
modelos).  
No modelo que compreende todas as florestas (Figura 3a), isotermalidade foi 
positivamente relacionada com a AGB, enquanto o potencial de evapotranspiração teve efeito 
direto e negativo (β = - 0,26). A biodiversidade e a estrutura funcional apresentaram efeitos 
positivos sobre a AGB, por meio da riqueza de espécies (β = 0,86), riqueza rarefeita (β = 0,30) 
e respectivamente CWMWD, CWMDAPmax, a isotermalidade teve efeito negativo sobre a riqueza 
de espécies, enquanto CWMWD e CWMDAPmax apresentaram relação negativa com a riqueza 
rarefeita. 
Considerando o modelo para a RF (Figura 3b), dos fatores ambientais, apenas a 
isotermalidade apresentou relação positiva com AGB. Para os atributos da vegetação, riqueza 
de espécies foi o mais impactante (β = 0,76), seguido de CWMWD (β = 0,40), CWMHmax (β = 
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0,38), riqueza rarefeita (β = 0,24) e FRIC (β = 0,10). De forma indireta, riqueza rarefeita teve 
efeito positivo sobre a riqueza de espécies e CWMWD e CWMHmax, efeitos negativos. 
Na SF (Figura 3c), dos fatores ambientais, a precipitação anual teve efeito positivo 
direto sobre a AGB (β = 0,21). Entre os atributos da vegetação, riqueza de espécies e RAO(Q) 
apresentaram efeitos positivos sobre a AGB (respectivamente, β = 0,40 e β = 0,45), enquanto 
FRIC teve influência direta, porém negativa (β = -0,25).  Indiretamente, FRIC influenciou 
positivamente a riqueza de espécies. 
No modelo gerado para a MF (Figura 3d), isotermalidade apresentou efeito positivo 
sobre a AGB. Para os atributos da vegetação, CWMDAPmax apresentou o maior efeito (β = 0,42), 
seguido da riqueza de espécies (β = 0,37), CWMWD (β = 0,37) e RAO (Q) (β = 0,21). Das 
influências indiretas, CWMWD teve relação positiva com a riqueza de espécies, enquanto 
isotermalidade e CWMDAPmax foram negativamente relacionados com a riqueza de espécies. 
Os modelos bivariados dos atributos ambientais avaliados, mostram que a 
precipitação anual (Figuras S1g) foi significativa apenas na SF, enquanto a isotermalidade e o 
potencial de evapotranspiração (Figuras S1h e i), em MF. Dos atributos da vegetação, riqueza 
de espécies foi significativa para os três tipos florestais (Figura S1a) e riqueza rarefeita para RF 
e MF (Figura S1b).  Densidade de indivíduos foi significativa nos três tipos florestais (Figura 
S1c). O CWMWD mostrou relação significativa em RF e MF (figura S1e), o CWMHmax, apenas em 
SF;  para CWMDAPmax e RAO (Q) não ocorreram relações significativas. 
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Fig. 3. Modelos de equações estruturais, para os efeitos positivos (linhas contínuas) e negativos (linhas 
pontilhadas), das variáveis ambientais, atributos da vegetação na biomassa acima do solo (AGB): (a) 
Macroescala (todos os três tipos florestais), (b) Floresta Ombrófila Densa, (c) Floresta Estacional 
Semidecidual, e (d) Floresta Ombrófila Mista. Em todos os modelos, apenas coeficientes padronizados 
com nível de significância são apresentados; o conjunto total de coeficientes é apresentado no 
Apêndice S1. R2 = proporção de variação explicada; DAP = diâmetro à altura do peito; WD = densidade 
da madeira; H = altura; FRIC = riqueza funcional; RAO (Q) = entropia quadrática de Rao. 
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Discussão 
 
O estudo das relações entre os condicionantes ambientais, a biodiversidade e a 
estrutura funcional sobre a biomassa aérea da Floresta Atlântica de Santa Catarina mostrou 
que tanto em escala ampla (todas as florestas do estado), quanto em escala regional (cada 
tipo florestal individualmente), a riqueza de espécies é o fator que afeta mais positivamente 
a biomassa, sendo menos importante apenas na MF, enquanto o ambiente (especialmente a 
isotermalidade, potencial de evapotranspiração e precipitação anual) tiverem efeitos 
menores e variados. A estrutura funcional foi o segundo fator mais relevante em ampla escala, 
e individualmente foi mais importante que a biodiversidade na MF. Estes resultados sugerem 
que mecanismos relacionados com complementaridade de nicho sejam importantes para a 
função de fixação de carbono nestes ecossistemas, o que traz uma contribuição importante 
para a discussão sobre a necessidade de conservação da biodiversidade para a garantia de um 
relevante serviço ecossistêmico fornecido pela Floresta Atlântica.  
Dentre os diferentes componentes da biodiversidade avaliados, a riqueza de espécies 
se destacou como mais forte preditor da AGB. Estes resultados podem indicar que a variação 
na densidade de indivíduos entre as unidades amostrais afetam parcialmente a relação AGB-
diversidade, pois a riqueza de espécies é influenciada pelo esforço amostral em número de 
indivíduos (Chao et al. 2014). A riqueza rarefeita foi o segundo fator mais importante da 
biodiversidade sobre a AGB, nos modelos de ampla escala e para RF, e forte influência nos 
modelos suplementares de SF e MF com R2 inferior aos modelos escolhidos (tabela S4), 
demonstrando que independente da densidade de indivíduos, a biodiversidade atua de 
maneira forte e direta sobre a AGB; a diversidade de Shannon teve pouco ou nenhum efeito. 
A maior riqueza de espécies pode aumentar a variação nos atributos na comunidade, fazendo 
com que haja maior captura e uso de recursos complementares, afetando positivamente a 
produtividade (Tilman et al, 2014). A maior riqueza de espécies também pode aumentar a 
facilitação entre as espécies, onde, por exemplo, uma espécie fixadora de nitrogênio aumenta 
a fertilidade do solo e, com isso, a produtividade das outras espécies (Poorter et al. 2015). 
Além disso, a maior riqueza de espécies aumenta a chance de ocorrência de uma espécie 
altamente produtiva, com grande contribuição no armazenamento de biomassa (Sullivan et 
47 
 
al. 2017; Poorter et al. 2015). De fato, a complementariedade de nicho e o efeito de seleção 
são alguns dos mecanismos mais importantes para explicar o acúmulo de biomassa (Tilman et 
al. 2014; Loreau & Hector 2001), o que parece ser o caso das florestas estudadas.  
A riqueza de espécies e a biomassa atual da Floresta Atlântica também são em parte 
reflexo do estado de perturbação a que esses remanescentes foram submetidos no passado, 
pois tratam-se de fragmentos florestais de crescimento secundário, degradados e jovens, 
sendo que 56% estão nos estádios inicial a intermediário de regeneração e 44% em 
regeneração avançada (Vibrans et al. 2019). Os principais impactos antrópicos nas florestas 
de SC foram corte seletivo de madeira, corte raso, fogo, corte de sub-bosque, pastoreio e 
pisoteio pelo gado (Vibrans et al. 2019). Essa pressão de degradação afeta negativamente 
tanto a diversidade quanto a AGB, o que poderia resultar em uma relação espúria entre 
ambas. Em nosso estudo não foi possível avaliar este fator em função da indisponibilidade de 
dados. 
Ao contrário do que previmos, não houve um efeito de escala espacial na relação entre 
riqueza de espécies e AGB, pois a relação positiva ocorreu tanto para os tipos florestais 
separadamente, quanto para ampla escala. Estudos que analisaram estas relações em escalas 
espaciais continentais encontraram pouca ou nenhuma relação da biodiversidade com os 
estoques de carbono (Chisholm et al. 2013; Poorter et al. 2015, Sullivan et al. 2017), o que 
poderia ser explicado pela incidência maior de redundância de espécies. Ainda assim, nossos 
resultados são estimulantes pois utilizamos unidades amostrais de 0,4 ha, um valor 
considerado intermediário se comparado aos trabalhos com abordagem Pantropical citados 
acima (unidades amostrais com 0,1 e 1 ha) e encontraram relações positivas apenas nas de 
0,1 ha. Essa descoberta, mesmo que em um estudo de abrangência regional, põe nova luz 
sobre a conservação da Floresta Atlântica, pois em tamanhos intermediários de unidade 
amostral a relação entre biodiversidade-AGB é extremamente forte. 
 A variação dos estoques de C em florestas tropicais é uma função da densidade de 
indivíduos, diâmetro médio dos caules, altura, área da copa e densidade da madeira (Chave 
et al. 2005). A biomassa aumenta exponencialmente com o diâmetro da árvore e as árvores 
grandes, portanto, contribuem de forma desproporcional para a biomassa em comparação 
com  árvores pequenas (Lutz et al. 2018). Nossos resultados mostraram que o CWMDBHmax 
48 
 
afetou negativamente a riqueza de espécies em macroescala, demonstrando que em 
comunidades com domínio de indivíduos maiores é possível que ocorra a diminuição na 
capacidade de coexistência, pois restringem o nicho disponível para as espécies. Desta forma 
DBH afeta em dois caminhos os estoques de carbono, diretamente pelo efeito da dominância, 
e indiretamente diminuindo a riqueza de espécies destas comunidades, o que pode ser 
explicado pela idade e estágios sucessionais das florestas. Este mesmo efeito ocorre para 
CWMHmax na Floresta Ombrófila Densa, pois florestas com altura avançada tendem a ter DBH 
alto, e o domínio acentuado do dossel. Resultados semelhantes foram encontrados para 
florestas tropicais, em nível global (Poorter et al., 2015; 2016; Shen et al. 2016), onde 20 a 
70% da variação local na AGB foi determinada pela densidade de árvores grandes (DBH > 60 
cm). As árvores grandes desempenham um papel importante no funcionamento do 
ecossistema, não apenas porque contribuem com a maior parte do C, mas também porque 
formam o dossel da floresta, onde a maior parte do ganho de carbono fotossintético é 
concentrado (Stephenson et al. 2014). 
Nosso trabalho demonstrou que, indiretamente, CWMWD influenciou positivamente a 
riqueza de espécies em dois dos quatro modelos (RF e MF). Os efeitos positivos do CWMWD 
sobre a biomassa ocorrem porque maiores densidades de madeira implicam em mais 
biomassa de caule por volume de madeira, e porque a densidade da madeira aumenta a 
longevidade do caule (Baker et al. 2009). Valores elevados de CWMDBH e CWMWD indicam 
comunidades dominadas por espécies conservadoras (espécies com capacidade de aquisição 
de recursos e taxas de crescimento mais baixas, porém com maior capacidade de tolerar 
sombra e outras tensões) e espera-se que estejam associados à baixa produtividade (Malhi et 
al. 2004; Finegan et al. 2015). Este é o caso de florestas secundárias em estado avançado de 
sucessão e florestas maduras, uma vez que estas florestas geralmente não são dominadas por 
espécies aquisitivas de rápido crescimento (ou seja, espécies pioneiras). Espécies 
conservadoras com DBH maior e maior WD podem acumular mais C em florestas antigas (Shen 
Y, et al. 2014). Embora valores de atributos conservadores levem a uma menor produtividade 
de biomassa em florestas úmidas (Malhi et al. 2004; Finegan et al. 2015), nossos resultados 
revelam que eles podem aumentar o desempenho e a produtividade indiretamente por meio 
da riqueza de espécies. Em geral, os valores de CWM são bons preditores de estoques e 
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dinâmicas de biomassa por várias razões. Primeiro, têm um impacto mecanicista direto no 
funcionamento da floresta (ou seja, são "atributos de efeito"). Em segundo lugar, o CWM 
reflete os atributos das espécies dominantes na comunidade que têm o maior impacto na 
produtividade e fluxos do ecossistema (Fauset et al. 2015). Finalmente, essas características 
também refletem como as espécies são filtradas pelo meio ambiente, respondendo assim 
pelos efeitos indiretos das condições abióticas nos estoques e dinâmicas da biomassa (van der 
Sande et al., 2017). Nosso estudo demonstrou que os valores de CWM explicam uma parte 
importante da variação da funcionalidade ecossistêmica de armazenamento de carbono na 
Floresta Atlântica do sul do país. Isso indica que, para alcançar altos níveis de previsibilidade 
ao modelar processos ecossistêmicos distintos ou múltiplos, o CWM deve ser incluído em uma 
estrutura conceitual e analítica comum em conjunto com os dados de diversidade. 
De maneira geral em nosso estudo houve uma fraca relação entre os índices de 
diversidade funcional e a AGB. Estudos anteriores em ecossistemas tropicais (Paquette & 
Messier 2011; Conti & Dıaz 2013) encontraram que a diversidade funcional foi positivamente 
correlacionada com a biomassa e a produtividade. Segundo Spasojevic & Suding (2012) o uso 
de um único índice de diversidade funcional multivariado pode mascarar algumas relações 
chave entre diversidade e funcionamento do ecossistema, porque diferentes atributos 
funcionais individuais podem ser relacionados a eixos de nicho opostos e estão associados a 
diferentes funções do ecossistema (Cornwell & Ackerly 2009; Cornwell, et al., 2006). O uso da 
DF de atributos únicos para investigar a variação em escalas menores no armazenamento de 
C em florestas tropicais poderia ajudar a entender as relações entre diversidade e 
produtividade. Por exemplo, a altura das árvores e o tamanho das folhas estão ligados à 
estatura da planta, mas as concentrações de SLA, LDMC e clorofila estão relacionadas a 
características foliares e aquisição de recursos. Mas, em nosso estudo esta relação não foi 
evidente, possivelmente porque utilizamos o conjunto de atributos para produzir as métricas 
de diversidade funcional, desta forma é possível que utilizando os atributos de forma 
individual, capturaremos de forma mais eficiente os efeitos sobre os estoques de carbono. 
Das variáveis ambientais consideradas, a isotermalidade apresentou-se como a que 
mais afeta positivamente a AGB, em todas as escalas estudadas, mas especialmente nas 
Florestas Ombrófilas Densa e Mista. Segundo Nix (1986), a isotermalidade quantifica o quanto 
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as temperaturas do dia e noite oscilam ao longo dos meses do ano. Alta instabilidade de 
temperatura pode ser restritiva (ao limitar a ocorrência de espécies) e ao mesmo tempo 
favorecer (por manter a coexistência de espécies tolerantes) a diversidade (Law, et al., 2009). 
Desta forma, é possível sugerir que, à medida que se tem heterogeneidade na temperatura 
ao longo do ano nas florestas Ombrófilas Densa e Mista, o pool de espécies que coexistem 
tem sua eficácia para armazenar biomassa aumentada, essa perspectiva pode ter relação com 
o gradiente altitudinal existente ao longo dos tipos florestais, que não avaliamos neste 
trabalho, o que poderia complementar as explicações da isotermalidade sobre a AGB. 
Acreditávamos que a precipitação anual teria forte impacto sobre a AGB dos diferentes 
tipos florestais, o que ocorreu apenas na Floresta Estacional Decidual, sugerindo que espécies 
de florestas sazonais sejam mais fortemente restringidas pela disponibilidade de água. O 
potencial de evapotranspiração demonstrou ser um fator limitante para a AGB em todas as 
florestas, o que demonstra a importância do déficit de chuva para o potencial crescimento 
vegetativo (Trabucco e Zomer 2010). O balanço hídrico-energético representado pelo 
potencial de evapotranspiração pode estar refletindo o atual cenário de mudanças climáticas, 
que predizem menos ou mais chuvas para várias regiões nos trópicos (IPCC 2014), o que pode 
potencialmente prejudicar a riqueza de espécies e a AGB nessas regiões.  
A fertilidade do solo (CEC) não apresentou efeitos significativos sobre a biomassa, 
possivelmente porque esta variável foi obtida de um banco de dados global e geral, que não 
capturou diferenças relevantes entre as regiões estudadas. Uma outra possível explicação é 
que a produtividade florestal é limitada pelo fósforo (Quesada et al., 2012) e nitrogênio 
(Davidson et al 2017), elementos que não estão disponíveis na base de dados utilizados. 
 
Conclusão 
 
Demonstramos que áreas com alta riqueza de espécies têm alto potencial de 
armazenamento de biomassa e que este processo pode ser controlado pela 
complementaridade de nicho e efeito de massa. A presença de relações claras entre 
diversidade-biomassa em escalas regionais e tipologias florestais é importante para o 
planejamento da conservação, pois significa que as estratégias de conservação centradas em 
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biomassa e carbono poderão abrigar ecossistemas de alta diversidade. Desta forma, é 
fundamental considerar estas relações em políticas para otimizar o manejo dos estoques de 
carbono e da biodiversidade tropical. 
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Informações Complementares  
 
Tabela S1. Visão geral das informações sobre a área de estudo. 
Tabela S2.a Coeficientes de correlação de Pearson em macroescala 
Tabela S2.b Coeficientes de correlação de Pearson na Floresta Ombrófila Densa 
Tabela S2.c Coeficientes de correlação de Pearson na Floresta Estacional Decidual 
Tabela S2.d Coeficientes de correlação de Pearson na Floresta Ombrófila Mista 
Tabela S3. Análise de covariância (ANCOVA), Homogeneidade (igualdade) de inclinações 
Tabela S4. Comparação dos modelos de equação estrutural alternativos 
Tabela S5. Resultados dos modelos de equação estrutural 
Figura S1. Relação entre biodiversidade, estrutura funcional e variáveis ambientais sobre a 
biomassa aérea (AGB) 
 
 
 
Tabela S1. Caracteristicas gerais das florestas estudadas. 
 All forests Rain forest 
Seasonal 
forest 
Mixed forest 
Forest remnants (ha) 27.555,0 12.618,5 1.231,3 13.741,3 
DBH (cm) 18.88 ± 0.85 18.13 ± 0.32 19.55 ± 0.74 20.42 ± 0.60 
Height (m) 10.73 ± 0.37 10.06 ± 0.22 10.00 ± 0.46 9.08 ± 0.40 
Stem density (ind.ha-1) 537.22 ± 29.46 629.44 ± 27.12 422.37 ± 31.57 559.87 ± 42.39 
Number of individuals 92.754 48.071 12.899 31.784 
AGB (Mg.ha-1) 127.90 ± 12.61 127.00 ± 8.52 125.66 ± 13.47 131.05 ± 10.71 
Number of species 668 580 210 369 
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Figura S1. Relação entre biodiversidade, estrutura funcional e variáveis ambientais sobre a 
biomassa aérea (AGB), em cada um dos três tipos de floresta estudados. Riqueza de espécies 
(a), riqueza rarefeita (b), RAO (Q) (c), CWM DBHmax(d), CWMHmax (e),CWMWD (f), precipitação 
anual (g), isotermalidade  (h), evapotranspiração potencial (i). Floresta Ombrófila Densa (RF), 
Floresta Estacional Decidual (SF),  Floresta Ombrófila Mista (MF). 
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Tabela S3.  
Análise de covariância (ANCOVA), homogeneidade (igualdade) de inclinação entre os três tipos 
de floresta para os atributos de biodiversidade, estrutura funcional e ambiente. 
 Predictor variable df F p 
Species richness 2 2.93 0.05 
Rarefied richness 2 1.08 0.34 
RAO(Q) 2 4.48 0.01 
CWM DBHmax 2 2.96 0.05 
CWM Hmax 2 6.82 0.001 
CWM WD 2 1.25 0.28 
Annual precipitation 2 2.51 0.08 
Isothermality 2 3.43 0.03 
Potential Evapotranspiration 2 3.85 0.02 
 
 
Tabela S4. Comparação entre modelos de equação estrutural alternativos que melhor se 
ajustaram para prever a biomassa acima do solo. Resultados dos 4 melhores modelos de 
equação estrutural (SEMs) para macroescala, Floresta Ombrófila Densa, Floresta Estacional 
Decidual e Floresta Ombrófila Mista. Para cada SEM,  apresentamos o ajuste do modelo (qui-
quadrado e o valor de P) e R2. Os SEMs em negrito foram escolhidos como o melhor modelo 
para o processo ecossistêmico. 
Forest type Environment 
Functional 
structure 
Biodiversity Chi-square P-value R2 
All forests 
Isothermality 
Potential 
evapotranspiration 
CWM DBHmax 
CWM WD 
Species 
richness 
Rarefied 
richness 
1.59 0.971 0.60 
All forests 
Isothermality 
Annual 
Precipitation 
CWM Hmax 
CWM WD 
Species 
richness 
Shanom H 
1.22 0.407 0.37 
All forests 
Potential 
evapotranspiration 
Annual 
Precipitation 
CWM DBHmax 
CWM Hmax 
 
Rarefied 
richness 
FDis 
1.06 0.682 0.31 
Rain forest Isothermality 
CWM Hmax 
CWM WD 
Species 
richness 
Rarefied 
richness 
FRic 
1.03 0.431 0.60 
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Rain forest 
Isothermality 
Annual 
Precipitation 
CWM DBHmax 
CWM WD 
Species 
richness 
FRic 
0.83 0.507 0.42 
Rain forest 
Annual 
Precipitation 
CWM DBHmax 
CWM Hmax 
Species 
richness 
Shanom H 
0.58 0.725 0.26 
Seasonal forest 
Annual 
Precipitation -- 
Species 
richness 
FRic 
RAO (Q) 
0.69 0.372 0.44 
Seasonal forest 
Annual 
Precipitation 
Temperature 
Seasonality 
CWM Hmax 
CWM WD 
Species 
richness 
0.47 0.058 0.33 
Seasonal forest 
Temperature 
Seasonality 
CWM WD 
Species 
richness 
Rarefied 
richness 
0.52 0.271 0.30 
Mixed forest Isothermality 
CWM DBHmax 
CWM WD 
Species 
richness 
RAO (Q) 
1.12 0.447 0.40 
Mixed forest 
Temperature 
Seasonality 
CWM La  
CWM WD 
Species 
richness 
Rarefied 
richness 
FRic 
0.97 0.531 0.22 
Mixed forest 
Isothermality 
Temperature 
Seasonality 
CWM DBHmax 
CWM WD 
Species 
richness 
Shanom H 
0.72 0.264 0.20 
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Tabela S5.  
Resultados completos dos modelos de equações estruturais escolhidos em cada um dos três 
tipos de floresta e em Macroescala: Macroescala, Floresta Ombrófila Densa, Floresta Estacional 
Decidual e Floresta Ombrófila Mista. Cada linha indica uma relação (isto é, uma seta) na Fig. 3. 
Para cada relação, o coeficiente (Coeff), o coeficiente padronizado (Std. Coeff), o erro padrão 
(SE), o valor Z e o valor P são dados. Número de parcelas incluídos por modelo são fornecidos. 
CWM = média ponderada pela comunidade, WD = densidade da madeira, DBHmax = diâmetro 
máximo à altura do peito, FRIC = riqueza funcional, H = altura; RAO (Q) = entropia quadrática de 
rao. 
 
Forest type Response variable Predictor variable Coeff Std. 
Coeff 
SE Z P 
 All forests  AGB Species Richness 0.86 0.86 0.05 10.10 0.001 
(406 sites) 
 
Rarefied Richness 0.30 0.30 0.04 6.10 0.001 
 
CMW WD 0.32 0.32 0.04 6.74 0.000 
 
CWM DBHmax 0.32 0.32 0.04 7.02 0.000 
 
Potential 
Evapotranspiration 
-0.26 -0.26 0.07 -2.40 0.016 
  
Isothermality 0.37 0.37 0.06 5.17 0.350 
 
Rarefied Richness CMW WD -0.23 0.17 0.07 -3.29 0.001 
 
CWM DBHmax -0.34 -0.35 0.06 -5.18 0.000 
 
Isothermality Species Richness -0.33 -0.33 0.04 -7.05 0.000 
  
CWM DBHmax 0.27 0.27 0.04 6.63 0.000 
Potential 
Evapotranspiration 
0.68 0.68 0.05 12.66 0.073 
 
CWM WD CWM DBHmax 0.23 0.23 0.04 5.24 0.000 
 
CWM DBHmax Potential 
Evapotranspiration 
0.39 0.39 0.05 7.58 0.000 
Rain forest AGB Species Richness 0.75 0.76 0.08 9.09 0.000 
(195 sites) 
 
Rarefied Richness 0.24 0.24 0.08 2.83 0.005 
 
 
FRIC 0.10 0.10 0.04 2.58 0.010 
 CWM WD 0.40 0.40 0.05 7.97 0.000 
 
CWHmax 0.38 0.38 0.04 8.13 0.000 
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Isothermality 0.15 0.15 0.04 3.47 0.001 
 
Species Richness  Rarefied Richness 0.79 0.81 0.07 10.19 0.000 
 
  
 
CWM WD 0.26 0.27 0.06 3.94 0.000 
 
CWHmax -0.10 -0.11 0.04 -2.45 0.014 
 
Rarefied Richness CWM WD -0.23 -0.44 0.07 3.26 0.001 
 
Isothermality CWM WD -0.23 -0.24 0.06 -3.84 0.000 
  
Rarefied Richness 0.13 0.13 0.04 2.94 0.003 
 
CMW WD CWHmax -0.26 -0.27 0.06 -3.96 0.000 
Seasonal forest AGB Species Richness 0.40 0.40 0.09 4.17 0.002 
(77 sites) 
 
FRIC -0.25 -0.25 0.09 -2.66 0.008 
 
 RAO(Q) 0.45 0.45 0.07 5.81 0.000 
 Annual Precipitation 0.21 0.21 0.06 3.04 0.002 
Species Richness  FRIC 0.37 0.38 0.08 4.32 0.000 
 FRIC RAO(Q) 0.47 0.48 0.18 2.55 0.011 
 Annual 
Precipitation 
Species Richness 0.30 0.31 0.11 2.68 0.007 
 
 
FRIC 0.09 0.09 0.09 1.01 0.312 
Mixed forest AGB Species Richness 0.37 0.37 0.09 3.91 0.000 
(135 sites) 
 
CMW WD 0.31 0.31 0.07 4.15 0.000 
 
 
CWM DBHmax 0.36 0.36 0.09 3.67 0.000 
 
RAO(Q) 0.21 0.21 0.09 -2.09 0.036 
 
Isothermality 0.17 0.17 0.06 2.78 0.005 
 
Species Richness  CWM WD 0.29 0.29 0.09 3.09 0.002 
 
 
  
 
CWM DBHmax -0.07 -0.08 0.09 -0.88 0.378 
 
Isothermality -0.13 -0.13 0.07 -1.88 0.060 
 
CWM DBHmax RAO(Q) 0.44 0.44 0.10 4.36 0.000 
  
Isothermality 0.26 0.26 0.05 4.59 0.000 
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CAPÍTULO 2 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
QUANTIDADE DE HABITAT E QUALIDADE DA MATRIZ DETERMINAM AS DIMENSÕES DA 
DIVERSIDADE, MAS NÃO OS ESTOQUES DE CARBONO EM FLORESTA TROPICAL 
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Quantidade de habitat e qualidade da matriz determinam as dimensões da diversidade, 
mas não os estoques de carbono em floresta tropical 
 
 
Resumo 
A fragmentação é, reconhecidamente, um dos principais fatores que afetam a perda espécies 
em florestas hiperdiversas como as tropicais. Apesar destas florestas serem também 
importantes sumidouros de C global, ainda não se sabe se a fragmentação afeta 
concomitantemente o estoque de carbono. Neste estudo, nós avaliamos como a paisagem 
afeta as diversidades taxonômica e funcional e os estoques de carbono na Floresta Atlântica. 
Nós utilizamos um conjunto amplo de dados, o qual compreende 92.754 árvores adultas de 
668 espécies, distribuídas em uma área de 95.733 km² no estado de Santa Catarina, sul do 
Brasil. Em cada unidade amostral nós quantificamos a diversidade taxonômica (riqueza de 
espécies), a diversidade funcional (riqueza funcional) e o estoque de carbono aéreo  e 
relacionamos com diferentes métricas da paisagem (área total, número de fragmentos, total 
de borda, índice do maior fragmento, tamanho efetivo da rede e o índice de agregação) em 
três recortes de paisagem de entorno (1000, 3000 e 5000 m de raio). Construímos modelos 
de regressão múltipla, selecionamos os melhores modelos (critério de Akaike), para avaliar a 
influência da paisagem sobre as diversidades e estoques de carbono. Nossos resultados 
mostraram que, para a escala de estudo utilizada, a paisagem exerce pouco efeito sobre os 
estoques de carbono. Entretanto, a diversidade taxonômica e a diversidade funcional foram 
positivamente relacionadas com a quantidade de habitat (área total) dos fragmentos, a matriz 
circundante (índice de agregação e tamanho efetivo da rede) e negativamente com o total de 
bordas. Os resultados contrastantes sugerem que a configuração instantânea da paisagem 
revela mais sobre a perda de biodiversidade que sobre a perda de carbono ocasionadas pela  
fragmentação, o qual parece ser afetado por fatores dinâmicos da paisagem, que ocorrem em 
escalas temporais mais amplas.  
 
Palavras chave: fragmentação, carbono, floresta atlântica, quantidade de habitat, efeito de 
borda. 
 
 
Introdução 
 
As florestas tropicais são consideradas os maiores depósitos de biodiversidade e 
serviços ecossistêmicos terrestres (Bonan, 2008; Myers et al., 2000; Pan et al., 2011). No 
entanto, as expansões urbana, industrial, agrícola e o aumento da população têm levado à 
ocupação e ao uso desordenado da terra, causando perda de biodiversidade e degeneração 
de serviços ecossistêmicos destas florestas (Chiang et al. 2016; Terrado et al. 2015). Em termos 
do serviço de fixação de carbono, a perda de florestas tropicais tem reduzido 
consideravelmente a biomassa acima do solo (Briant et al., 2010; Laurance et al., 2011; 
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Lindenmayer et al., 2012; Pütz et al., 2011), o que contribuí com 7 a 17% das emissões globais 
de carbono (Achard et al. 2014). Neste cenário, o acúmulo de biomassa e o armazenamento 
de carbono das florestas tropicais são considerados essenciais para mitigação das mudanças 
climáticas globais (Paris Agreement, 2015), pois estima-se que, aproximadamente, 45% do 
carbono terrestre está armazenado nas florestas tropicais (Bonan, 2008; Pan et al., 2011; Díaz 
et al., 2009; Poorter et al. 2017). Portanto, compreender a amplitude dos impactos 
antropogênicos sobre a diversidade de espécies arbóreas e os estoques de carbono é crucial 
para planos de manejo florestal e mitigação das mudanças climáticas em nível global. 
A fragmentação de habitats naturais, ou seja, o processo em escala de paisagem 
derivado da perda de ecossistemas e sua separação espacial (Fahrig, 2003) é considerada uma 
das principais causas de perda da biodiversidade, gerando efeitos em cadeia que afetam tanto 
populações, comunidades e serviços ecossistêmicos (Benitez-Malvido & Martinez-Ramos 
2016; Fahrig, 2003; Pardini et al., 2010; Pütz et al., 2011, 2014 ). Nas florestas tropicais, os 
efeitos da fragmentação sobre a diversidade de espécies são bem documentados (Fahrig, 
2003., Briant, et al., 2010; Laurance et al., 2000; Lôbo et al., 2011). Eles compreendem a perda 
de habitat, a criação de bordas na floresta, a ruptura da conectividade biológica, o isolamento 
de populações, a invasão por espécies alóctones, as extinções locais, que em conjunto causam 
perda de biodiversidade (Laurance et al. 2006, 2011; Fahrig 2003; Kuussaari et al., 2009).  
Estes efeitos negativos da fragmentação são explicados por diversos mecanismos que 
ocorrem em cascata ou concomitantemente e que degradam a estrutura e funcionamento 
dos ecossistemas. Por exemplo, a fragmentação pode degradar a estrutura da copa das 
florestas tropicais, causando dessecamento de dossel (Tabarelli & Gasconl, 2005), 
aumentando a penetração de luz, levando ao recrutamento de gramíneas (Haddad et al., 
2015; Laurence et al., 2000), podendo causar incêndios e morte de árvores sensíveis ao fogo 
(Hoffmann et al., 2012). Com a perda de indivíduos, o tamanho do fragmento diminui, o que 
causa progressivo decrescimento populacional, aumentando a probabilidade de extinção 
devido à estocasticidade ambiental (Hanski, 1999; Foley 1997). No entanto, os fragmentos 
podem ser novamente colonizados, se a distância entre eles for pequena, aumentando a 
conectividade e as chances de dispersão (Brown & Kodric, 1977, Hanski, 1999). Dessa forma, 
tanto o tamanho quanto a distância entre fragmentos são determinantes para a conservação 
da biodiversidade em paisagens fragmentadas. 
72 
 
Paralelamente à mudança na composição de espécies, a fragmentação afeta a 
funcionalidade das florestas tropicais (Haddad et al., 2015; Magnago et al., 2017). Uma revisão 
recente dos efeitos de diferentes aspectos da mudança da paisagem sobre a diversidade 
funcional em múltiplos grupos taxonômicos nos trópicos mostrou que quanto maiores as 
alterações na paisagem, mais negativos são os efeitos sobre a diversidade funcional (Hatfield, 
Harrison & Banks-Leite, 2018). Para comunidades de plantas os efeitos da fragmentação 
dependem do tipo de mudança na paisagem, podendo resultar em aumento, diminuição ou 
nenhum efeito sobre a diversidade funcional (Hatfield, Harrison & Banks-Leite, 2018). Em 
geral, a fragmentação causa um aumento na redundância funcional, afetando as funções e 
serviços ecossistêmicos, tais como a decomposição de serapilheira, ciclagem de nutrientes e 
a redução do armazenamento de carbono (Dıaz et al., 2007; Laliberte et al., 2010; Bello et al., 
2015). Especificamente para o armazenamento de carbono, a forma com que os diferentes 
elementos da matriz florestal afetam a biomassa em escalas regionais a amplas, ainda é pouco 
compreendida.  
A Floresta Atlântica brasileira se destaca como um domínio extremamente rico em 
espécies e endemismo (Werneck et al., 2011), considerada como um dos maiores hotspots de 
biodiversidade do mundo para a conservação (Myers et al., 2000). O desmatamento histórico 
e contínuo reduziu sua área florestal para ~ 15% de sua cobertura original (Fundação SOS Mata 
Atlântica 2018). A maioria dos remanescentes existentes são florestas secundárias 
fragmentadas jovens (Ribeiro et al., 2009) que sofrem com atividades humanas como a 
extração seletiva de madeira (Vibrans et al., 2011), pastoreio de gado (Pereira et al., 2015), 
espécies exóticas invasoras (Padilha et al., 2015), entre outros. No estado de Santa Catarina 
(SC), os fragmentos florestais são, majoritariamente, de crescimento secundário, com 56% 
dentro do estádio inicial a intermediário de regeneração e 44% em regeneração avançada 
(Vibrans et al., 2018). Os principais impactos antrópicos nas florestas de SC foram corte 
seletivo de madeira, corte raso, fogo, corte de sub-bosque e pastoreio e pisoteio pelo gado. 
Esses impactos provavelmente foram intensificados pelos usos da terra circunvizinhos, como 
aqueles associados à agricultura, pastagens e plantações florestais (Vibrans et al., 2018).   
Nesse estudo avaliamos como a paisagem afeta a funcionalidade de fragmentos 
florestais no sul do Brasil. Com base em um levantamento intensivo e padronizado em todo o 
estado de Santa Catarina, nós avaliamos se as características de tamanho, qualidade e 
funcionalidade da matriz da paisagem afetam as diversidades taxonômica, funcional e o 
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estoque de carbono acima do solo. Nós esperamos que a quantidade de habitat disponível 
nos fragmentos, a matriz de entorno e o total de borda sejam determinantes para 
manutenção da diversidade e das funcionalidades ecossistêmicas.  
 
Materiais e métodos 
 
Área de estudo 
O estudo foi realizado no estado de Santa Catarina (25°57ʹ e 29°21ʹ S; 48°62ʹ e 53°50ʹ 
W), um dos três estados do sul do Brasil, com área total de 95.733 km2 (Figura 1).  
A vegetação de Santa Catarina está inserida nos domínios da Floresta Atlântica, 
apresentado representantes dos principais tipos florestais deste bioma: Floresta Ombrófila 
Densa, com uma área de ~ 31.000 km2, dos quais ~ 40% são remanescentes florestais; Floresta 
Ombrófila Mista, com área de aproximadamente 56.000 km2, dos quais aproximadamente 
28% são remanescentes florestais; e Floresta Estacional Decidual, com área de ~ 7700 km2, 
dos quais ~ 16% são remanescentes florestais (Vibrans et al., 2013). O estado de Santa 
Catarina, de acordo com a classificação climática de Köppen-Geiger, é influenciado por dois 
tipos climáticos: Cfa - clima temperado úmido com verão quente e Cfb - clima temperado 
úmido com verão frio (Alvares et al., 2013). A temperatura média anual varia de 10 a 22 ° C, 
enquanto a precipitação média anual varia de 1500 a 2100mm mm e é bem distribuída 
durante todo o ano (Pandolfo et al., 2002; Wrege et al., 2011). 
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Figura 1. Remanescentes florestais do estado de Santa Catarina (Sul do Brasil), com a distribuição das 
as unidades amostrais utilizadas no estudo. Para cada unidade amostral foram construídas janelas 
(buffers), com 1000, 3000 e 5000 m de raio, para obtenção das métricas da paisagem. 
 
 
Obtenção de dados de vegetação  
 
Os dados utilizados neste estudo são provenientes do Inventário Florístico Florestal de 
Santa Catarina (IFFSC), um estudo extensivo da flora arbórea do estado ocorrido entre 2007 e 
2010 (Vibrans et al., 2013). Neste inventário, o desenho amostral compreendeu 407 parcelas 
(195 em Floresta Ombrófila Densa, 135 em Floresta Ombrófila Mista e 77 em Floresta 
Estacional Decidual), distribuídas a partir de uma grade de pontos com a distância de 10 × 10 
km cobrindo todo o estado. Para Floresta Estacional Decidual foi utilizada uma grade de 
pontos 5 × 5 km para garantir a representatividade, pois esta fitofisionomia se encontra 
altamente fragmentada (Vibrans et al., 2010). As parcelas amostradas foram localizadas em 
remanescentes de florestas nativas após uma pré-estratificação do uso da terra com base em 
mapas construídos a partir de imagens de satélite multiespectrais de resolução média (Vibrans 
et al., 2013). Cada parcela consistiu em um agrupamento de quatro subparcelas transversais 
com área de 1000 m2 (20 x 50 m), localizadas a uma distância de 30 m do centro da parcela 
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amostral, cobrindo uma área de ~ 2,6 ha. Em cada parcela foram amostrados e identificados 
indivíduos arbustivos e arbóreos com diâmetro à altura do peito (DAP) ≥ 10 cm. Cada um 
desses locais está localizado em paisagens parcial ou totalmente afetadas pela atividade 
humana (Vibrans et al., 2010). 
O inventário florestal revelou uma riqueza taxonômica de 668 espécies arbóreas, 
totalizando 92.754 indivíduos, subdivididas em Floresta Ombrófila Densa, com 580 espécies e 
48.071 indivíduos, Floresta Ombrófila Mista, com 369 espécies e 31.784 indivíduos e Floresta 
Estacional Decidual, com 210 espécies e 12.899 Indivíduos. 
 
Diversidade taxonômica, atributos e diversidade funcional 
 
Em cada unidade amostral foram amostrados e identificados indivíduos arbustivos e 
arbóreos com diâmetro à altura do peito (DAP) ≥ 10 cm, constituindo a riqueza taxonômica de 
cada um dos pontos. 
Foram compilados dados de atributos funcionais das 668 espécies arbóreas levantadas 
no IFFSC com base nos dados levantados em campo, na literatura regional, consulta a herbário 
e bancos de dados específicos. Nós escolhemos atributos que estivessem relacionados com o 
acúmulo de biomassa nas árvores e, consequentemente, o armazenamento de carbono. A 
altura de cada indivíduo (H) e o diâmetro à altura do peito (DBH) foram obtidos dos dados de 
campo do IFFSC. A área foliar (LA) foi estimada a partir de medidas de folhas tomadas em 
herbário ou em literatura específica regional (Flora Ilustrada de Santa Catarina). Nós 
utilizamos a largura e o comprimento de folhas (1 a 5 folhas) para estimar a área da elipse, a 
qual foi utilizada como estimativa da LA. A densidade de madeira (WD) foi obtida por meio do 
Global Wood Density Database (Zanne et al., 2009) e complementada com literatura regional 
(Flora Ilustrada de Santa Catarina, Reitz 1965 – 1989 e Reis 1999 – 2011), para as espécies não 
registradas utilizamos os valores médios por gênero.   
A partir dos atributos coletados, foi calculado o índice de riqueza funcional (FRic), que 
indica a eficiência com que os grupos funcionais aproveitam os recursos disponíveis no 
ambiente (TILMAN et al., 1996).  Os índices funcionais foram calculados usando o pacote "FD” 
(Laliberté & Legendre, 2010) no ambiente R versão 3.2 (R Core Development Team, 2018). 
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Cálculos de biomassa e estoques de carbono 
 
Calculamos biomassa acima do solo usando a fórmula alométrica de Chave et al. 
(2014). A fórmula precisa como parâmetro de entrada um valor E, que é uma medida do 
estresse ambiental (para cada unidade amostral, recuperado em http://chave.ups-
tlse.fr/pantropical_allometry/readlayers.R), diâmetro altura do peito (DBH), altura do 
indivíduo (H) e densidade da madeira (WD) em gramas por centímetro cúbico. A biomassa (em 
Mg.ha-1) de cada parcela foi então calculada a partir da soma dos valores de todos os 
indivíduos. Para calcular o estoque de carbono acima do solo multiplicamos o valor da 
biomassa por 0,5 (Brown et al., 1995). 
 
Levantamento de dados da paisagem  
 
Nós utilizamos o mapa de uso do solo do bioma Mata Atlântica produzido pelo Projeto 
MapBiomas – Coleção 3, escala 1:1.000.000, para o ano de referência de 2010 
(http://mapbiomas.org/pages/database/mapbiomas_collection_download). As imagens, em 
formato raster, tiveram o sistema de informações geográficas convertido em projeção UTM 
para garantir cálculos precisos de área e distância. Em cada uma das 407 parcelas, nós 
recortamos uma janela (buffer) circular que representasse a paisagem do entorno, com raios 
de 1, 3, e 5 km (áreas de 3.141, 28.270 e 78.530 m², respectivamente), a fim de capturar os 
efeitos de escala neste tipo de estudo (Jackson & Fahrig, 2015). Todas as análises geográficas 
foram realizadas utilizando o Sistema de Apoio à Análise de Recursos Geográficos, SIG, versão 
6.4.3 (GRASS Development Team 2013) e Quantum GIS, vers. 3.6.1 (Equipe de 
Desenvolvimento do QGIS 2019).  
Em cada recorte das 407 parcelas e nos diferentes tamanhos de buffer, nós extraímos 
métricas da paisagem que possam ter relação com a biodiversidade e com o serviço 
ecossistêmico de estoque de carbono, por meio do software FRAGSTAT 4.2 (Mcgarigal & Ene, 
2005). Assim, para cada unidade amostral, foram obtidas a área total do fragmento, que 
representa a forma de ocupação de manchas e padrões de distribuição de espécies em uma 
paisagem (Mcgarigal & Marks, 1995), o número de fragmentos, que representa uma medida 
simples da extensão da subdivisão ou fragmentação dos tipos de fragmentos. (Mcgarigal & 
Marks, 1995), o total de borda, medida absoluta do comprimento total da borda de um 
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determinado tipo de fragmento, que está relacionada com a redução da qualidade do habitat 
no fragmento (Ewers & Didham, 2006), o índice do maior fragmento (em nível de classe),  
quantifica a porcentagem da área total de paisagem composta pelo maior fragmento 
(Mcgarigal & Cushman, 2002), o tamanho efetivo da rede, que  é baseado na probabilidade 
de dois pontos escolhidos aleatoriamente em uma região serem conectados (Jaeger, 2000) e 
o índice de agregação, que leva em conta as adjacências semelhantes envolvendo a classe 
focal (He, DeZonia & Mladenoff, 2000). Todas as variáveis foram transformadas (logn), a fim 
de normalizar os dados. 
 
Análise estatística 
 
Para evitar a colinearidade entre as variáveis, primeiro, testamos as correlações entre as 
variáveis preditoras Área Total, Número de Fragmentos, Total de Borda, Índice do maior 
Fragmento, Tamanho efetivo da Rede, Índice de Agregação e riqueza de espécies, riqueza 
funcional e estoques de Carbono em cada uma das distâncias avaliadas, usando os 
coeficientes de correlação de Pearson. Em seguida, usamos a regressão linear múltipla para 
avaliar os efeitos de todos os preditores simultaneamente nos diferentes recortes. O modelo 
completo incluiu cinco variáveis espaciais (área total, número de manchas, total de borda, 
tamanho Efetivo da Rede e o índice de Agregação). A seleção do modelo foi então realizada 
comparando todos os modelos possíveis com base no critério de informação de Akaike (AIC) 
e os modelos com melhor ajuste foram aqueles com os menores valores de AIC (Burnham & 
Anderson, 2002). No caso de vários modelos selecionados, foi utilizado um procedimento de 
média ponderada para cada variável preditora (Bartoń, 2016). Todas as análises foram 
executadas no ambiente R versão 3.2 (R Core Development Team, 2016). A comparação e a 
média dos modelos foram realizados usando o pacote "MuMIn" (Bartoń, 2016). Para validação 
dos modelos utilizamos a análise de resíduos, por meio dos quantís teóricos e o teste de 
(Shapiro-Wilk) Figura S1. Nós assumimos α= 0.05 em todos os testes.  Os estoques de carbono, 
a riqueza funcional e as varáveis preditoras da paisagem foram log-transformados antes de 
todas as análises. 
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Resultados 
 
Modelo de Regressão Múltipla 
Para a riqueza taxonômica, os modelos de regressão múltipla explicaram ~30% da 
variação no recorte de 5000 m, 16% no recorte de 1000 e 13% no recorte de 3000 m (Tabela 
1). O recorte de 5000 m apresentou os modelos maior verossimilhança e os dois principais 
modelos selecionados incluem as variáveis área total do fragmento, índice de agregação e o 
tamanho efetivo da rede; nos recortes de 1000 e 3000 m os modelos selecionados apresentam 
as variáveis área total do fragmento, total de borda, tamanho efetivo da rede e índice de 
agregação (Tabela 1). Para riqueza funcional, o modelo com maior capacidade de explicação 
está no recorte de 3000 m,  explicando ~23% da variação, e incluíam as variáveis área total do 
fragmento, número de fragmentos, total de borda e índice do maior fragmento; nos recortes 
de 1000 e 5000 m, a explicação da variação foi de (~11 a 14%), além destas variáveis estavam 
presentes tamanho efetivo da rede e índice de agregação (Tabela 1). Para os estoques de 
carbono, em todos os recortes os melhores modelos tiveram poder explicativo muito baixo (< 
3%).  
Considerando o valor total de importância de cada variável explicativa (Tabela 2), a 
área total foi a variável mais importante para riqueza taxonômica, com 0,59, no recorte de 
1000 m, 0,11 em 3000 e 0,49 em 5000. O número de fragmentos individualmente exerceu 
pouca influência, com -0,04 em 3000m. De forma negativa, o total de borda exerceu as 
maiores influências sobre a diversidade taxonômica em todos os recortes, variando de -0,07 
em 1000 a -0,29 em 5000. No índice que mede o tamanho efetivo da rede, o menor recorte 
apresentou a maior importância, com 0,22, e posteriormente 0,10 em 5000m. Para o índice 
de agregação, os valores de importância foram expressivos, com forte influência sobre os 
recortes de 1000m com 0,69 e 0,49 em 3000m. Para a riqueza funcional, área total foi mais 
importante nos menores recortes, entretanto, essa variação foi pequena, de 0,29 em 1000 m, 
à 0,22 em 5000. A variação no número de fragmentos foi negativa, com fraca influência sobre 
3000 e 5000m. O total de borda influenciou negativamente a riqueza funcional, sendo mais 
importante no recorte de 3000m com -0,25. Por sua vez o índice do maior fragmento foi 
significativo para os recortes de 1000 e 3000m, com 0,17 e 0,29. Para o tamanho efetivo da 
rede, apenas em 1000m este foi relevante, 0,17. Por fim o índice de agregação apresentou 
alta importância nos recortes de 1000 e 5000m, com, 0,21 e 0,60 respectivamente. 
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Tabela 1. Seleção do modelo usando o Akaike Information Criterion (AIC) dos efeitos das variáveis explanatórias da 
paisagem sobre a riqueza taxonômica, riqueza funcional e os estoques de carbono da Floresta Atlântica, em recortes da 
paisagem de 1000, 3000 e 5000 m. 
 
 
 
 
 
 
Variável Resposta Variáveis exploratórias R² AIC 
 1000 m  
Riqueza Taxonômica 
Área Total + Total de Borda + Tamanho Efetivo da Rede 0,16 3058,49 
Área Total + Total de Borda + Tamanho Efetivo da Rede + Índice de Agregação 0,16 3059,73 
3000 m  
Área Total + Número de Fragmentos + Total de Borda + Índice de Agregação 0,13 4136,58 
Área Total + Número de Fragmentos + Total de Borda 0,12 4136,67 
5000 m  
Área Total + Total de Borda 0,25 3065,32 
Área Total + Total de Borda + Tamanho Efetivo da Rede 0,26 3065,73 
Riqueza Funcional 
1000 m  
Área Total + Total de Borda + Tamanho Efetivo da Rede 0,11 4087,35 
Área Total + Total de Borda + Índice do Maior Fragmento + Tamanho Efetivo da 
Rede 
0,11 4088,19 
3000 m  
Área Total + Número de Fragmentos + Total de Borda 0,23 3078,52 
Área Total + Número de Fragmentos + Total de Borda + Índice do Maior Fragmento 0,23 3079,57 
5000 m  
Área Total + Total de Borda + Índice de Agregação 0,14 4130,87 
Área Total + Número de Fragmentos + Total de Borda + Índice de Agregação 0,14 4131,01 
Estoques de Carbono 
1000 m  
Total de Borda 0,02 5204,89 
Área Total + Total de Borda + Índice de Agregação 0,03 5205,59 
3000 m  
Total de Borda + Índice do Maior Fragmento 0,03 5270,45 
Área Total + Total de Borda 0,03 5270,48 
5000 m  
Total de Borda + Tamanho Efetivo da Rede 0,03 5270,7 
Total de Borda + Índice do Maior Fragmento 0,03 5270,9 
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Tabela 2. Resultados dos modelos de regressão múltipla, mostrando o valor de importância de cada 
variável explicativa. Negrito indicam efeitos significativos para cada variável resposta nos recortes de 
1000, 3000 e 5000 metros. 
Variável Resposta Variáveis exploratórias 1000 m 3000 m 5000 m 
Riqueza Taxonômica 
Área Total 0,59 0,11 0,49 
Número de Fragmentos -0,01 -0,04 0,02 
Total de borda -0,07 -0,10 -0,29 
Índice do maior fragmento 0,09 0,10 0,10 
Tamanho efetivo da rede 0,22 0,08 0,10 
Índice de agregação 0,66 0,49 0,16 
Riqueza Funcional 
Área Total 0,29 0,26 0,22 
Número de Fragmentos -0,01 -0,07 -0,03 
Total de borda -0,03 -0,25 -0,13 
Índice do maior fragmento 0,17 0,29 0,10 
Tamanho efetivo da rede 0,16 0,18 0,07 
Índice de agregação 0,21 0,27 0,60 
Estoques de Carbono 
Área Total -0,37 -0,26 -0,06 
Número de Fragmentos -0,04 -0,05 -0,11 
Total de borda -0,06 -0,12 -0,07 
Índice do maior fragmento -0,07 -0,20 0,27 
Tamanho efetivo da rede 0,06 0,11 -0,25 
Índice de agregação 1,73 0,51 1,11 
 
 
Correlações entre riqueza taxonômica, riqueza funcional e estoques de carbono com as 
variáveis preditoras  
 
As variáveis preditoras explicaram, individualmente, pouco da variação dos dados para 
riqueza taxonômica no recorte de 1000 (Figura 2), as correlações positivas foram 
estabelecidas com o índice de área total, tamanho efetivo da rede e o índice de agregação 
(R²<0,12), enquanto as correlações negativas com o total de borda (R²<0,11). No recorte de 
3000 m, as correlações para riqueza taxonômica apresentaram valores de explicação 
similares, na faixa de R2< 0,17, exceto o Índice de Agregação, R2 = 0.20; com efeitos positivos 
do índice de área total e o índice de agregação, enquanto o número de fragmentos e o total 
de borda apresentaram relações negativas (Figura 3). Em 5000 m as correlações positivas 
ocorreram para área total e o tamanho efetivo da rede, e negativas para número de 
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fragmentos e total de borda (Figura 4). Para a riqueza funcional, o mesmo padrão de 
correlações anteriores se repetiu, porém com menos força de explicação (R²<0,08) para área 
total no recorte de 1000m, e (R²<0,09) no recorte de 3000m. Por fim no recorte de 5000m, 
área total, número de fragmentos e o índice de agregação apresentaram valores de explicação 
(R²<0,09).  Nenhuma relação entre as métricas de paisagem e os estoques de carbono foram 
significativas, mesmo nos três recortes avaliados. 
 
 
Figura 2. Relações entre as métricas da paisagem e riqueza taxonômica e funcional, no recorte (buffer) 
de 1000 m. 
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Figura 3. Relações entre as métricas da paisagem e riqueza taxonômica e funcional, no recorte (buffer) 
de 3000 m. 
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Figura 4. Relações entre as métricas da paisagem e a riqueza taxonômica e funcional, no recorte 
(buffer) de 5000 m. 
 
 
Discussão 
 
Nossos resultados demonstraram que a quantidade de habitat disponível na paisagem 
exerce as maiores influências sobre as diversidades taxonômica e funcional. Foi possível 
vislumbrar o quanto o fenômeno da fragmentação influencia na qualidade da biodiversidade 
encontrada nas florestas tropicais de Santa Catarina, pois, segundo Fahrig, (2001), a 
quantidade de habitat em uma paisagem pode influenciar o tamanho da comunidade e a 
persistência das espécies. 
Tanto a riqueza taxonômica quanto a riqueza funcional apresentaram respostas às 
diferentes métricas da paisagem investigadas, a área total do fragmento teve um forte efeito 
positivo sobre as duas dimensões da diversidade, o que corrobora com os estudos sobre 
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fragmentação conduzidos na última década, (Achard et al., 2014; Fahrig, 2003; Fahrig, 2013; 
Benchimol & Peres, 2015; Holl & Aide 2011; Markl et al., 2012). 
Reduções contínuas no tamanho de fragmentos de vegetação nativa podem pressionar 
os sistemas biológicos para um limiar de perda de habitat, dessa forma o arranjo espacial dos 
fragmentos na paisagem pode afetar a abundância e persistência de espécies na paisagem 
através do seu efeito sobre os fluxos biológicos entre manchas. Desse modo, a probabilidade 
de sobrevivência das populações de espécies mais sensíveis a mudanças na paisagem pode 
cair muito abaixo de um limiar de quantidade de habitat (Fahrig, 2001). Essas constatações 
coincidem com os resultados apresentados por Vibrans et al. (2019) em nível de unidades 
amostrais, o IFFSC registrou uma média de espécies de árbóreas de apenas 31 espécies para 
Floresta Estacional Decidual, 29 na Floresta Ombrófila Mista e 53 na Floresta Ombrófila Densa. 
Isso representa menos da metade do esperado em florestas antigas bem conservadas, três 
exemplos comparativos são os trabalhos de Kilca e Longhi (2011) que encontraram 
aproximadamente 52 espécies de árvores em um povoamento antigo de floresta estacional 
decidual, enquanto Jarenkow & Budke (2009) mencionaram 120 espécies em áreas antigas de 
floresta ombrófila mista bem conservada. Por último, Maçaneiro et al., (2016) relataram 144 
espécies lenhosas em áreas bem conservadas de floresta ombrófila densa. Isso demonstra o 
quanto a Floresta Atlântica tem sido pressionada para limiares que ainda desconhecemos, e 
que podem afetar a médio e longo prazo a diversidade e as funções ecossistêmicas.  
Em contrapartida, o número de fragmentos, apresentou uma fraca relação negativa 
com as dimensões da diversidade, mesmo nas diferentes escalas,  o que denota que mesmo 
que se tenham muitos fragmentos florestais na paisagem, os fragmentos são geralmente 
grandes e próximos uns dos outros, assim, uma boa parte da paisagem permanece 
funcionalmente conectada, porque as espécies só precisam atravessar curtas distâncias na 
matriz. Consequentemente, tais paisagens podem ter alta disponibilidade de habitat, mesmo 
para espécies com capacidades de dispersão limitadas, potencialmente sustentando grandes 
tamanhos populacionais (Fahrig, 2003) e riqueza de espécies (Pardini et al., 2010; Martensen 
et al., 2012).  
O índice do maior fragmento reforça os resultados relativos à importância da 
quantidade de área disponível para as espécies, principalmente sobre a riqueza funcional, pois 
a partir do momento que fragmentos maiores dominam a paisagem, as chances de 
coexistência de espécies que desempenham papeis similares no funcionamento do 
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ecossistema aumentam, o que pode implicar em uma maior redundância funcional. Assim, se 
uma espécie desaparecer, sua função ecológica não estará perdida, pois outras espécies 
podem desempenhar esta função (De Bello et al., 2013), influenciando a resiliência das 
comunidades (Naeem, 1998, Pillar et al., 2013). 
Paralelamente, o índice de agregação, que estima o quanto os fragmentos da paisagem 
tem como seus vizinhos imediatos outros fragmentos (He, DeZonia & Mladenoff, 2000) 
apresentou resultados positivos sobre as diversidades. Esta métrica é complementar ao 
tamanho da área dos fragmentos e garante que espécies vizinhas imediatas de um fragmento 
auxiliem a manter níveis de diversidade taxonômica e funcional. Quando a perda e a 
fragmentação do habitat se intensificam, aumentando as distâncias entre fragmentos, o fluxo 
biológico (por exemplo, polinizadores e espécies de dispersores de sementes) entre 
fragmentos pode ser acentuadamente reduzido, aumentando o risco de isolamento e extinção 
de espécies (Pardini et al., 2010). 
Em termos de qualidade da paisagem, o tamanho efetivo da rede é uma métrica 
baseada na probabilidade de dois pontos escolhidos aleatoriamente em uma região serem 
conectados. Quanto mais barreiras na paisagem, menor a probabilidade de os dois pontos 
estarem conectados e menor o tamanho efetivo da rede (Jaeger, 2000). O que visualizamos 
foi que na escala de 1000 metros a paisagem está bem conectada, o que parece influenciar 
positivamente sobre as diversidades taxonômica e funcional. Entretanto, a partir de 3000 m, 
essa relação passa a não acontecer, o que pode significar que à medida que aumentamos a 
escala, os efeitos da fragmentação aumentam, desta forma as chances de conexão entre 
fragmentos diminuem. 
O total de borda representou a principal influência negativa sobre as dimensões da 
diversidade, sendo relevante nas três escalas avaliadas, visto que, aproximadamente, 72% da 
população brasileira está concentrada no bioma Floresta Atlântica, dessa forma, 
remanescentes florestais afetados pelo efeito de borda são comuns em paisagens tropicais 
(Haddad et al., 2015). Vários estudos mostraram que a criação de bordas pode induzir a 
simplificação florística e funcional de comunidades arbóreas (por exemplo, Lobo et al., 2011; 
Michalski, Nishi e Peres, 2007, contribuindo com o cenário apresentado por Vibrans et al. 
(2019), com uma expressiva redução da diversidade taxonômica e consequente diminuição na 
riqueza funcional nas principais fitofisionomias do estado de Santa Catarina, e potencialmente 
em todo sul do Brasil. As alterações microclimáticas que ocorrem nas bordas dos 
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remanescentes acarretam em altos índices de mortalidade em árvores de grande porte 
(Laurance et al., 2006; Benchimol & Peres, 2015), que por sua vez apresentam como 
característica principal a tolerância à sombra e a dispersão por vertebrados representando, 
73% da composição de árvores de grande porte que habitam o dossel e 42% nas camadas 
emergentes de florestas neotropicais (Melito, 2016), levando a simplificação florística e 
funcional de comunidades arbóreas. Nossos modelos demonstram que o total de bordas e 
consequentemente sua extensão é uma das principais pressões antrópicas na paisagem.  
Historicamente sabe-se que estes remanescentes tratam-se de fragmentos florestais de 
crescimento secundário, degradados e jovens, com 56% dentro do estádio inicial a 
intermediário de regeneração e 44% em regeneração avançada (Vibrans et al. 2019). Embora 
espécies pioneiras de ciclo curto se proliferem nas bordas, geralmente são de pequeno porte 
e com baixa densidade de madeira (Michalski et al., 2007). Dessa forma, o potencial para o 
armazenamento de carbono acaba sendo limitado a médio e longo prazo, o que ocasiona no 
desequilíbrio em termos de biomassa causado pela mortalidade de árvores nestes locais 
(Laurance et al., 2000; Phillips et al., 2006). Portanto, como as árvores tolerantes à sombra 
são o principal componente da biomassa acima do solo (AGB) em florestas tropicais (Melito, 
2016), sua perda pode afetar negativamente os estoques de carbono (Bastin et al., 2015; 
Fauset et al., 2015). 
Os estoques de carbono em nosso trabalho não apresentaram relações fortes com a 
paisagem, sugerindo que a influência da paisagem sobre os estoques de carbono é depende 
do estágio temporal em que as modificações na comunidade ocorreram (Melito et al., 2017). 
Em paisagens antropogênicas ou neoecossitemas cercados por uma matriz severa há uma 
queda acentuada na biomassa nos primeiros anos após a fragmentação da floresta, devido à 
mortalidade de grandes árvores tolerantes à sombra. A duração desse período de decaimento 
da biomassa é dependente do contexto, e pode variar entre 4 e 80 anos (Dantas de Paula, et 
al., 2015; Laurance et al., 1997). Esse período é condizente com as evidências apresentadas 
por Lisi et al., (2008), que constatou que a Floresta Atlântica de Santa Catarina tem entre 50 e 
80 anos de idade, sendo predominantemente de sucessão secundária. Após a estabilização da 
mortalidade das espécies tolerantes à sombra, a biomassa pode ser aumentada pela 
proliferação de espécies pioneiras e lianas, mas insuficientemente para compensar o período 
de diminuição acentuada da biomassa. Outro fator importante a ser considerado é que em 
muitos trabalhos a área basal é utilizada como principal proxy para biomassa e estoques de 
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carbono, entretanto, espécies  pioneiras e mesmo secundárias que ocorrem 
preponderantemente em fragmentos degradados apresentam baixos valores de densidade da 
madeira e a média de altura dos indivíduos também é menor, isso afeta diretamente na 
biomassa real presente nas florestas tropicais, dessa forma, a área basal por si só pode não 
ser uma das melhores variáveis resposta quando estudamos o efeito da paisagem sobre essa 
funcionalidade ecossistêmica. 
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Material Suplementar 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura S1. Distribuição residual e quantis teóricos dos modelos de regressão múltipla para Riqueza 
Taxonômica, Riqueza Funcional e Estoques de Carbono nas janelas buffer de 1000 m, 3000 m, 5000 m. 
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CONCLUSÕES GERAIS 
 
A Floresta Atlântica apresenta extraordinária biodiversidade resultante de uma 
combinação de fatores agindo em diferentes escalas espaciais e temporais. Exploramos as 
relações entre a diversidade, paisagem e a funcionalidade ecossistêmica de armazenamento 
de biomassa e consequente estoques de carbono, ao longo da Floresta Atlântica do estado de 
Santa Catarina, e desvelamos fatores diretos e indiretos até então pouco compreendidos em 
diferentes tipos florestais e escalas da paisagem.  
Demonstramos no capítulo 1 que o armazenamento da biomassa da Floresta Atlântica 
é condicionado principalmente pela diversidade taxonômica, de forma predominante em todo 
o estado, assim como individualmente nos três tipos florestais. Isso reflete o processo de 
sucessão que acontece a longo prazo, estruturando as comunidades, implicando em um pool 
de espécies biodiverso, com atributos conservativos, explicando a atuação conjunta da 
complementaridade de nicho e do efeito de massa. A falta de relação mais forte da 
diversidade funcional com a biomassa pode estar refletindo a necessidade de medir outros 
atributos que não puderam ser explorados, tais como a área foliar específica, concentração 
de nitrogênio foliar e teor de fósforo no solo.  
Entendemos que mudanças finas promovidas pela isotermalidade que refletem as 
oscilações de temperatura tem efeito direto sobre a biomassa. A instabilidade de temperatura 
pode ser restritiva e ao mesmo tempo favorecer a diversidade. Restritiva por limitar a 
composição das espécies que toleram ambos limites. Favorecer a diversidade por manter a 
coexistência de espécies que tolerem tal variação, mas que tenham seus ótimos de 
temperatura em posições extremas desse gradiente. Mesmo que a precipitação anual não 
tenha sido um preditor em todos os modelos, compreendemos a importância deste na 
Floresta Estacional Decidual, e descobrimos que a disponibilidade de água representada pelo 
potencial de evapotranspiração exerce um forte efeito sobre a biomassa em ampla escala, 
evidenciando que o funcionamento da floresta pode ser sensível às mudanças climáticas. 
Dessa forma, é importante ficar atento a este fino balanço promovido pela isotermalidade e 
a disponibilidade de água, pois com as mudanças climáticas os limiares de tolerância das 
espécies podem ser ultrapassados, o que pode eliminar gradualmente as espécies 
promovendo uma homogeneização biótica da Floresta Atlântica. 
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No segundo capítulo compreendemos como a paisagem afeta os estoques de carbono, 
e as diversidades taxonômica e funcional ao longo da Floresta Atlântica. Concluímos que à 
medida que a quantidade habitat disponível na paisagem aumenta, as diversidades 
taxonômica e funcional aumentam. A qualidade da matriz circundante tem influência sobre 
as diversidades, pois detectamos que, indiretamente, por meio do índice de agregação e do 
tamanho efetivo da rede, que fragmentos que possuem como vizinhos diretos outros 
fragmentos, mantêm uma rede conectiva, permitindo o fluxo biológico entre as áreas. 
Antagonicamente, o efeito de borda é um determinante negativo nos fragmentos florestais, 
pois promovem mudanças microclimáticas nas bordas que alteram sensivelmente a estrutura 
e composição das comunidades. Aparentemente, os estoques de carbono não respondem as 
características da paisagem, entretanto, este pode ser conduzido em função de fatores 
temporais e da resiliência das florestas tropicais após eventos de degradação e fragmentação. 
Por fim, o trabalho traz evidências claras da relação entre diversidade-carbono em escalas 
regionais e tipologias florestais, e demonstra que para se manter níveis elevados de 
biodiversidade é necessário quantidade e qualidade de habitat. Desta forma, estratégias de 
conservação centradas em diversidade poderão abrigar ecossistemas com altos valores de 
biomassa e carbono.  
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